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Una delle principali problematiche ambientali a carico degli ambienti marino costieri, e` rap-
presentata dall’accumulo di sostanze contaminanti e potenzialmente tossiche nei sedimenti
e dalla loro eventuale successiva rimobilizzazione. E` infatti noto che il sedimento puo` agire
sia come luogo di accumulo delle specie chimiche che transitano nella colonna d’acqua sovra-
stante, sia come sede di processi biogeochimici che portano alla rimobilizzazione delle specie
tal quali ma, anche, alla loro trasformazione in composti che risultano spesso piu` tossici di
quelli di partenza.
I cicli biogeochimici della sostanza organica, degli elementi maggiori e di quelli in traccia
sono fortemente influenzati dai processi che avvengono nei sedimenti, dove le componenti
presenti nella fase disciolta possono diffondere verso la sovrastante colonna d’acqua. Lo stu-
dio dei processi biogeochimici che avvengono all’interfaccia acqua-sedimento, quindi, riveste
grande importanza per comprendere quali fattori ambientali siano responsabili di un even-
tuale riciclo dei contaminanti e puo` fornire una indicazione su quali siano le aree piu` sensibili
a tali processi, cioe` quelle dove i sedimenti potrebbero agire come sorgenti secondarie di con-
taminazione dell’ambiente acquatico. Tali aspetti risultano di particolare importanza negli
ambienti costieri ed in particolare in quelli lagunari, dove le attivita` di pesca, acquacultura e
molluschicoltura sono diffuse e rappresentano una importante risorsa economica ed alieutica.
Nel 2008, grazie al finanziamento del Commissario Delegato per la Laguna di Grado e
Marano, e` iniziato il progetto di ricerca “MIRACLE” per la “Messa a punto di un metodo
per l’individuazione delle aree da destinarsi alla venericoltura (Tapes philippinarum) a minor
rischio di contaminazione da mercurio in Laguna di Marano e Grado”. Il progetto, conclusosi
nel 2010, e` stato coordinato dal Dipartimento di Geoscienze dell’Universita` di Trieste, con il
dott. Stefano Covelli come responsabile scientifico.
Il progetto “MIRACLE” e` stato caratterizzato da una forte componente multidisciplinare
ed ha coinvolto partner scientifici sia nazionali (ARPA FVG; OGS-BIO; ISPRA; Universita` di
Venezia) che internazionali (Istituto “Jozef Stefan” di Lubiana; Stazione di Biologia Marina
di Pirano; University of Massachusetts, Lowell). L’attivita` di ricerca si e` indirizzata allo
studio della contaminazione da mercurio (Hg) dei sedimenti lagunari, della mobilita` del
Hg all’interfaccia acqua-sedimento, degli aspetti microbiologici legati al ciclo del Hg e del
bioaccumulo di Hg in Tapes philippinarum (vongola verace filippina) di popolamenti sia
allevati che naturali.
All’interno del progetto “MIRACLE”, uno degli aspetti indagati e` stato il ciclo biogeo-
chimico del Hg all’interfaccia acqua-sedimento, i cui risultati costituiscono l’oggetto della
presente tesi di dottorato. Il ciclo del Hg e` stato studiato in situ in corrispondenza di due
stazioni di semina di Tapes philippinarum. Avvalendosi delle esperienze pregresse, descritte
in letteratura per siti contaminati da Hg (Covelli et al., 1999; Gill et al., 1999; Choe et al.,
2004; Point et al., 2007), lo studio e` stato condotto mediante l’utilizzo delle camere bentiche,
approccio sperimentale che permette la quantificazione dei flussi di contaminanti dal sedi-
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mento alla colonna d’acqua, aspetto fondamentale nella valutazione del rischio potenziale di
bioaccumulo negli organismi acquatici e, per consumo della risorsa ittica, nell’uomo.
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1 IL RUOLO DEI SEDIMENTI
Parte I
Introduzione
1 Il ruolo dei sedimenti
1.1 L’ interfaccia acqua-sedimento
Ad eccezione dei sedimenti costieri influenzati dall’eﬄusso di acque sotterranee dolci o da
eventuali sorgenti idrotermali, l’acqua che satura le porosita` dei sedimenti marini proviene
dalla colonna d’acqua sovrastante, intrappolata al loro interno col procedere della sedimenta-
zione e costituisce le cosiddette acque interstiziali (Chester, 2003). Il complesso sedimento-
acque interstiziali e` sede di intense attivita` chimiche, fisiche e biologiche, che possono portare
alla formazione di fasi minerali nuove od alterate ed a cambiamenti nella composizione delle
acque stesse. Tali processi determinano la presenza di elevate concentrazioni di soluti nelle
acque interstiziali, rispetto alla colonna d’acqua sovrastante. In presenza di forti gradienti
di concentrazione e fatti salvi i processi di immobilizzazione dovuti all’adsorbimento su o
alla precipitazione con fasi solide autigeniche, i soluti presenti nelle acque interstiziali pos-
sono diffondere facilmente verso la sovrastante colonna d’acqua. Per questo motivo, i cicli
biogeochimici che avvengono nel sedimento influenzano il destino dei soluti all’interno del-
l’intero comparto acquatico, siano essi elementi maggiori o in traccia, sostanza organica o
contaminanti.
L’interfaccia acqua-sedimento costituisce il limite superiore tra la fase acquosa e il sedi-
mento. Associati a tale discontinuita` chimico-fisica vi sono consistenti gradienti di densita`,
composizione delle fasi disciolta e particellata, attivita` delle specie chimiche, pH, potenziali
redox e attivita` biologica. Essa rappresenta frequentemente il sito preferenziale per l’asso-
ciazione tra i cicli geochimici di molti elementi e i sistemi biologici. Questo accoppiamento
contribuisce al riciclo degli elementi momentaneamente immobilizzati nella fase solida che, di
conseguenza, possono essere restituiti alla sovrastante fase acquosa (Chester, 2003). Lo stu-
dio dei processi biogeochimici che avvengono all’interfaccia acqua-sedimento riveste, quindi,
grande importanza nel comprendere quali fattori ambientali siano responsabili di un eventua-
le riciclo dei contaminanti, fornendo, al tempo stesso, utili indicazioni su quali siano le aree
piu` sensibili a tali processi, cioe` quelle in cui i sedimenti potrebbero agire da fonti secondarie
di contaminazione dell’ambiente acquatico.
1.2 Biogeochimica dei sedimenti marini
L’ecosistema marino viene genericamente suddiviso in due comparti: da un lato il domi-
nio pelagico, dall’altro quello bentonico. I due domini, strettamente correlati tra di loro,
sono ulteriormente suddivisi in quattro comparti di natura “abiotica”. Il particellato in so-
spensione ed il sedimento ne rappresentano la fase solida, mentre la fase disciolta, sia lungo
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la colonna d’acqua che nel sedimento (acque interstiziali), e` operativamente rappresentata
dalla frazione non trattenuta da un filtro il cui diametro dei pori e` pari a 0,45 µm. Tra
le componenti associate al particellato in sospensione e quelle in fase disciolta avvengono
processi di adsorbimento/desorbimento e coprecipitazione, il cui risultato finale e` funzione
delle caratteristiche chimico-fisiche del sistema (pH, salinita`, condizioni redox). Il particel-
lato ed i sedimenti, invece, sono strettamente interconnessi tra loro attraverso i processi di
sedimentazione ed erosione.
Negli ambienti acquatici, il materiale (organico ed inorganico) sedimentato al fondo viene
progressivamente seppellito dal materiale in via di sedimentazione. Tale processo avviene
ad una velocita` piuttosto variabile, essendo in relazione alle caratteristiche dell’ambiente
sedimentario. La velocita` di sedimentazione, infatti, puo` variare dai millimetri in migliaia
d’anni osservati sui fondali oceanici, ai pochi millimetri all’anno in laghi, estuari ed ambienti
marini costieri, fino ai centimetri all’anno in prossimita` dei delta fluviali (Chester, 2003).
Molti degli importanti processi chimico-fisici che hanno luogo nei sedimenti marini avven-
gono durante la cosiddetta diagenesi precoce, ovvero l’insieme dei processi post-deposizionali
che sono in varia misura associati alla degradazione della sostanza organica. Con il termine
di“sostanza organica associata al sedimento” si indica comunemente un gruppo eterogeneo di
composti che differiscono tra di loro sia per l’origine che per le caratteristiche chimico-fisiche.
La presenza di idrocarburi, acidi grassi e loro derivati, aminoacidi, peptidi, basi azotate, car-
boidrati, idrocarburi aromatici, polimeri naturali quali cellulosa, chitina e lignina e sostanze
umiche, evidenzia la complessita` della composizione relativa della sostanza organica.
1.2.1 Natura ed origine della sostanza organica
La maggior parte della sostanza organica sequestrata dai sedimenti marini deriva dalla bio-
sintesi degli organismi presenti negli strati piu` superficiali della colonna d’acqua (zona epipe-
lagica) e trasportata al fondo come sostanza organica particellata (POM, Particulate Organic
Matter). Il POM e` composto da una grande varieta` di materiali che comprendono escreti
aggregati tra di loro, organismi vivi e tessuti di organismi morti. Di notevole importanza
per quanto riguarda la composizione della sostanza organica sedimentata, e` il tempo di resi-
denza del POM nella colonna d’acqua. Tempi brevi permettono una migliore preservazione
delle frazioni labili e, di conseguenza, il materiale depositatosi e` altamente biodisponibile
per l’attivita` degradativa della comunita` batterica, il che si traduce in processi di diagenesi
precoce piu` intensi.
Le particelle che affondano lungo la colonna d’acqua oceanica sono continuamente alte-
rate dagli eterotrofi mesopelagici e batopelagici ; di conseguenza, solo un’esigua quantita` del
materiale biogenico originatosi nella zona eufotica raggiunge il fondo marino. La composizio-
ne di questo detrito, inoltre, e` alterata rispetto a quella originale: i composti labili sono stati
preferenzialmente rimossi, mentre quelli refrattari sono stati, di conseguenza, concentrati. Il
materiale che raggiunge il fondo viene ulteriormente trasformato dagli eterotrofi bentonici e
solamente una piccola quantita` del POM viene seppellita nel sedimento. Negli ambienti ma-
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rini costieri, si evidenzia una maggiore complessita` del sistema, dovuta essenzialmente alla
sovrapposizione tra la sostanza organica naturalmente presente nei sedimenti (autoctona) e
quella introdotta in seguito agli apporti terrigeni (alloctona). Tali apporti derivano essen-
zialmente dal trasporto solido associato alle acque continentali, al dilavamento dei terreni ed
alla deposizione del particellato atmosferico.
Figura 1: Cicli biogechimici della sostanza organica in ambiente marino.
Dal momento che il fitoplancton costituisce la fonte piu` abbondante di produzione prima-
ria in ambiente marino, esso rappresenta anche la sorgente principale di sostanza organica.
Nel fitoplancton marino, il rapporto Carbonio (C) : Azoto (N) : Fosforo (P) e` all’incirca
pari a 106:16:1. Da questo rapporto atomico, detto di Redfield-Richards, la composizione
della cellula fitoplanctonica puo` essere rappresentata mediante la seguente formula empirica:
C106(H2O)106(NH3)16H3PO4 (sostanza organica). Di conseguenza, in modo estremamente
schematico, il processo fotosintetico che porta alla biosintesi di materiale organico a partire
da composti inorganici puo` essere scritto come:
106 CO2 + 122 H2O + 16 HNO3 + H3PO4  sostanza organica + 138 O2
Questa reazione evidenzia come, in aggiunta ad anidride carbonica ed acqua, il fitoplanc-
ton necessiti anche di azoto e fosforo inorganici disciolti per portare a termine il processo
fotosintetico. Dal momento che la loro concentrazione in acqua di mare e` relativamente
bassa, azoto e fosforo inorganici sono in genere considerati i reagenti limitanti della foto-
sintesi. La loro aggiunta stimola la crescita vegetale e per questo motivo vengono definiti
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anche nutrienti. L’equazione precedentemente proposta per il processo fotosintetico rappre-
senta unicamente la stechiometria della reazione, poiche´ le specie chimiche effettivamente
assimilate dal fitoplancton sono in realta` molto variabili. Il processo di assimilazione avviene
mediante trasporto ionico attivo attraverso le membrane cellulari. Il carbonio inorganico
e` probabilmente assimilato come bicarbonato (HCO-3), l’azoto come nitrato (NO
-
3), nitrito
(NO-2) ed ammonio (NH
+
4 ), il fosforo come fosfato (PO
3-
4 ) e lo zolfo come solfato (SO
2-
4 ).
1.2.2 I processi diagenetici
I batteri sono i principali responsabili dei processi di diagenesi precoce della sostanza organica
nei sedimenti marini. La ragione del loro ruolo dominante e` molteplice: 1) sono abbondanti
e presenti in tutti i sedimenti marini, 2) possono riprodursi e metabolizzare la sostanza
organica piu` rapidamente degli altri organismi, 3) possiedono enzimi e sistemi enzimatici (in
molti casi unici nel regno dei Procarioti) straordinariamente versatili e la capacita` di alterare
una grande varieta` di materiale organico (ed inorganico) disciolto o particellato, 4) hanno
l’attitudine a formare consorzi complessi ed altamente specializzati e ad agire in forma di
associazioni mutualistiche e simbiotiche con organismi dei livelli trofici superiori, inducendo
una capacita` degradativa di gran lunga superiore a quella di un singolo organismo isolato.
Figura 2: La sequenza diagenetica (da Stumm and Morgan, 1995).
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La sostanza organica, originariamente in forma di biopolimeri complessi (proteine, poli-
saccaridi ed idrocarburi lipidici), viene quindi degradata a strutture piu` semplici dai consorzi
di batteri specializzati presenti nei sedimenti. Sebbene le reazioni coinvolte siano piuttosto
complesse, e` possibile ordinare in una scala temporale i diversi elettron accettori consumati
durante l’ossidazione batterica della sostanza organica. Tale sequenza e` stata denominata
da Froelich et al. (1979) “sequenza diagenetica” (Fig. 2).
Si ritiene che la qualita` del substrato organico disponibile, piuttosto che la relativa di-
sponibilita` degli elettron-accettori, controlli il livello di degradazione (Berner, 1980). Questa
ipotesi e` supportata da diversi studi in laboratorio e sul campo (Calvert and Pedersen, 1992).
Infatti, substrati organici freschi, dissoltisi recentemente (Lee, 1992; Kristensen and Holmer,
2001) e materiali ricchi in polisaccaridi e proteine (Westrich and Berner, 1984) sono spes-
so degradati a velocita` simili, sia in presenza che in assenza di ossigeno molecolare come
elettron-accettore per l’ossidazione.
I batteri catalizzano enzimaticamente reazioni chimiche favorite dal punto di vista ter-
modinamico, ma quasi sempre inibite dal punto di vista cinetico. Per questo processo, essi
necessitano degli opportuni elettron-accettori. Nella sequenza diagenetica (Fig. 2) si assume
che le uniche specie elettron-accettrici siano O2, NO
-
3, MnO2, Fe2O3 (o FeOOH) ed SO
2-
4 e che
la sostanza organica sia l’unica elettron-donatrice. Inoltre, si ipotizza che gli ossidanti siano
dei reagenti limitanti, ovvero che ciascuna reazione proceda fino al loro completo consumo.
L’ossigeno, quando presente, e` l’elettron-accettore preferito. Quando l’ossigeno viene
consumato, i batteri utilizzano gli altri elettron accettori, secondo la sequenza appena de-
scritta. Le reazioni redox piu` favorite dal punto di vista energetico avvengono prima e gli
elettron-accettori non si sovrappongono tra di loro in maniera significativa (Froelich et al.,
1979; Reeburgh, 1980). Assumendo che la composizione della sostanza organica soggetta a
degradazione sia simile a quella delle cellule fitoplanctoniche, ovvero che il rapporto C:N:P
rispetti il rapporto di Redfield-Richards (106:16:1), la sequenza diagenetica ideale e` quindi
la seguente (Aller, 1982): ossidi di Mn, nitrati, ossidi di Fe e solfati. I processi di deni-
trificazione precedono quelli di riduzione degli ossidi di Mn e Fe, la solfato-riduzione e la
metanogenesi. Bisogna pero` tenere in considerazione che numerosi fattori, in aggiunta all’at-
tivita` batterica, influenzano e rendono di difficile interpretazione i processi diagenetici. Tra
di essi appare utile ricordare la qualita` della sostanza organica, la composizione geochimica
della matrice sedimento ed i soluti presenti nella fase interstiziale, la temperatura, il tasso di
sedimentazione e i fenomeni di bioturbazione e bioirrigazione.
La sequenza degli elettron-accettori e` talvolta suddivisa in diagenesi ossica (riduzione
di O2), subossica (riduzione di NO
-
3 e Mn(IV)) ed anossica (riduzione di Fe(III), SO
2-
4 e
produzione di metano - CH4). La definizione di diagenesi subossica e` pero` vaga ed ambigua
e molti autori preferiscono, per maggiore chiarezza, limitarsi ai soli concetti di riduzione
ossica ed anossica.
Nelle zone costiere, dove il tasso di sedimentazione della sostanza organica e` general-
mente piuttosto elevato, il redoxiclino, ovvero la superficie di transizione tra zona ossica ed
10
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anossica, si trova generalmente localizzata nei primi centimetri di sedimento. Nelle zone ad
elevata produzione primaria, quali ad esempio gli ambienti lagunari ed in particolari condi-
zioni climatiche e meteomarine, la zona anossica puo` estendersi anche alle acque di fondo,
provocando la morte della popolazione macrobentonica.
Al di sotto dell’interfaccia acqua-sedimento, la velocita` alla quale la sostanza organica
viene consumata dalla respirazione batterica supera quella di apporto di ossigeno; in questa
zona, i batteri riducono NO-3 a NH
+
4 , Mn(IV) a Mn(II), Fe(III) a Fe(II) e SO
2-
4 a H2S.
1.2.3 Metabolismo batterico aerobo
Gli organismi aerobi utilizzano l’O2 disciolto, presente nelle acque interstiziali o nel corpo
d’acqua superiore, come ossidante per mineralizzare la sostanza organica, restituendo quindi
l’azoto, il fosforo ed il carbonio nelle loro forme solubili; tale reazione di respirazione, inversa
alla fotosintesi, puo` venir rappresentata mediante l’equazione:
sostanza organica + 138 O2  106 CO2 + 122 H2O + 16 HNO3 + H3PO4
La gran parte del detrito organico viene distrutto in questa prima fase; secondo Bender
and Heggie (1984), ad esempio, piu` del 90% della sostanza organica che raggiunge il fondo
viene ossidata attraverso questo processo. L’O2 puo` venire quindi considerato come l’ossi-
dante primario per il consumo della sostanza organica ed in un sistema chiuso, la diagenesi
ossica continuera` finche´ la concentrazione dell’O2 disciolto non sara` abbastanza bassa da
innescare i processi del metabolismo anaerobo con l’uso di agenti ossidanti secondari.
1.2.4 Metabolismo batterico anaerobico
Secondo Berner (1980), la decomposizione della sostanza organica puo` procedere con il
consumo di NO-3, seguendo la reazione:
5 sostanza organica + 472 HNO3  276 N2 + 520 CO2 + 5 H3PO4 + 886 H2O
Questo processo e` detto di denitrificazione. Nella reazione precedentemente scritta, si
ipotizza che tutto l’azoto organico sia rilasciato in forma di NH3, ossidata poi ad azoto
molecolare secondo la seguente reazione:
5 NH3 + 3 HNO3  4 N2 + 9 H2O
Il processo qui descritto non e` l’unico possibile e Froelich et al. (1979) hanno sottolineato
come il destino dell’azoto abbia importanti conseguenze nella sequenza del processo diage-
netico. Middelburg et al. (1996) hanno stimato che il contributo della denitrificazione alla
degradazione complessiva della sostanza organica presente nel sedimento, si aggiri attorno al
7-11% e che annualmente questo processo sia di almeno 2 ordini di grandezza superiore alla
denitrificazione che avviene lungo la colonna d’acqua, il che indica l’importanza dei sedimenti
marini quali riserve per l’azoto fissato.
Analogamente a quanto accade per l’azoto, e` possibile rappresentare l’utilizzo degli altri
ossidanti secondari mediante reazioni del tipo descritto da Froelich et al. (1979).
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Ossidi di Manganese
sostanza organica + 236 MnO2 + 472 H
+ 236 Mn2++ 106 CO2 + 8 N2 + H3PO4 + 336 H2O
MnO2 e` ridotto quasi simultaneamente con NO
-
3, in accordo con i quantitativi simili
di energia libera disponibile. Il Mn(II) cos`ı prodotto viene trasportato verso le acque so-
prastanti, oppure riossidato ad opera dell’O2 all’interfaccia acqua-sedimento e comporta, di
conseguenza, un arricchimento in ossidi di manganese dei sedimenti marini superficiali.
Ossidi di Ferro
sostanza organica + 212 Fe2O3 + 848 H
+  424 Fe2+ + 106 CO2 + 16 NH3 + H3PO4 + 530 H2
Il Fe(III), presente sotto forma di ossidi e idrossidi amorfi, costituisce la frazione piu` labile
e quindi biologicamente disponibile del Fe sedimentario. Tale frazione e` presente in picco-
le quantita` rispetto alla piu` abbondante componente minerale cristallina, biologicamente
inaccessibile ai batteri.
Solfati
sostanza organica + 53 SO2-4  106 CO2 + 106 H2O + 16 NH3 + 53 S
2- + H3PO4
Uno degli ultimi passaggi della serie diagenetica e` la solfato-riduzione. Questa reazione
porta alla formazione di solfuri che, nelle condizioni di pH tipiche delle acque interstiziali,
si trovano prevalentemente sottoforma di HS-. I solfuri liberi reagiscono prontamente con
molti metalli per formare dei composti insolubili, amorfi e/o cristallini. Le forme di S(II),
se diffondono verso gli strati ossici dei sedimenti superficiali, possono essere ossidate a ioni
solfato da batteri solfuro-ossidanti.
Metanogenesi
H2 + ¼ CO2  ¼ CH4 + ½ H2O CH3COO
- + 4 H2  2 CH4 + 2 H2O CH3COO
-  CH4 + CO2
La metanogenesi (indicata anche come fermentazione) e` un processo strettamente anaero-
bo che ha come prodotto finale il metano. Le principali reazioni coinvolte in questo processo
sono la riduzione della CO2 e/o la fermentazione dell’acetato, prodotti finali della decomposi-
zione della sostanza organica effettuata da altri gruppi di batteri. L’utilizzo di queste sostanze
da parte dei batteri metanogeni e` molto importante in quanto questi prodotti possono inibire
l’attivita` degli altri consorzi batterici.
1.2.5 Il benthos e la bioturbazione
Gli effetti dell’attivita` biologica sul sedimento vengono collettivamente identificati con il
termine bioturbazione (Fig. 3). La comunita` bentonica e` costituita sia da organismi auto-
trofi (fitobenthos) che eterotrofi (zoobenthos). Del fitobenthos fanno parte vegetali e batteri
fototrofi.
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Figura 3: Effetti della bioturbazione sul sedimento.
Dal punto di vista dimensionale, gli organismi bentonici vengono suddivisi in microbenthos
(< 0,062 mm), costituito da batteri, piccole alghe e protozoi; meiobenthos (< 0,5 mm),
costituito principalmente da nematodi e copepodi; macrobenthos (> 0,5 mm) che comprende
la maggior parte degli invertebrati marini allo stadio adulto, nonche´ le macroalghe e le
fanerogame marine.
Le principali fonti di energia per gli organismi bentonici, sono rappresentate sia dal
particellato che proviene dalla colonna d’acqua sovrastante che dalla produzione primaria,
effettuata dai popolamenti fototrofi bentonici che fissano il carbonio attraverso la fotosinte-
si. Gli organismi sospensivori che trattengono il particellato presente nella colonna d’acqua
sovrastante, costituiscono un anello fondamentale del trasporto della sostanza organica al
sedimento. Questi organismi da un lato incrementano la loro biomassa e dall’altro, elimi-
nando feci e pseudofeci, aumentano la disponibilita` di sostanza organica per i consumatori
micro, meio e macrobentonici. L’arricchimento del sedimento in feci e pseudofeci da parte di
sospensivori e detritivori, inoltre, stimola notevolmente la produzione batterica. L’attivita`
batterica al sedimento, infatti, e` ben correlata con la presenza di specifici composti organici
labili, costituiti principalmente da zuccheri, acidi grassi e proteine. Questa sostanza orga-
nica labile (LOM, Labile Organic Matter) risulta immediatamente disponibile anche per i
consumatori bentonici di ordine superiore e puo` influenzare considerevolmente l’abbondanza
del benthos, soprattutto nelle aree piu` profonde, dove la disponibilita` alimentare e` un fattore
limitante.
I principali imputati della bioturbazione dei sedimenti superficiali sono i macroinvertebra-
ti (policheti, crostacei, molluschi, pesci) e, nello strato piu` superficiale, anche la meiofauna.
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I meccanismi con i quali questi animali “perturbano” il sedimento sono molteplici e spesso
legati all’alimentazione. Complessivamente, il loro effetto puo` essere considerato analogo
all’aerazione dei suoli da parte dei lombrichi.
I detritivori tubicoli e gli organismi che scavano gallerie (fino a 30-40 cm di profondita`)
esercitano un forte effetto sul sedimento; l’irrigazione di zone profonde del sedimento con
acqua ricca in ossigeno, infatti, porta alla formazione di microambienti, nei quali i profili
redox sono completamente alterati rispetto ai sedimenti circostanti. Il rimescolamento del
sedimento ad opera della bioturbazione, infatti, inibisce la formazione di quei gradienti chi-
mici altrimenti osservati in seguito alla diagenesi precoce. Inoltre, l’irrigazione ad opera della
fauna bentonica, essendo un processo piuttosto rapido, riesce a competere con la diffusione
molecolare quale principale meccanismo di trasporto dei soluti nelle acque interstiziali.
Sebbene la maggior parte della rigenerazione dei nutrienti, infatti, sia dovuta all’azione
batterica, l’attivita` della macrofauna fa aumentare significativamente il flusso di nutrienti dal
sedimento alla colonna d’acqua sovrastante. Bioturbazioni anche minime che avvengono al-
l’interfaccia acqua-sedimento, come ad esempio un singolo tubo di polichete, possono causare
un incremento significativo del popolamento batterico. La bioturbazione permette l’ossige-
nazione degli strati piu` profondi del sedimento e la mobilizzazione dello stesso, contribuisce
al suo arricchimento in sostanza organica ed all’aumento dei flussi bentici dei nutrienti. Essa
determina incrementi della biomassa batterica anche negli strati piu` profondi, favorendone,
quindi, la biodiversita`. L’azione degli organismi tubicoli, inoltre, sembra agire positivamente
anche sullo sviluppo della microflora ed il micro-ambiente ossigenato dello strato subsuper-
ficiale, altrimenti anossico, ha influenze positive anche sulla densita` della meiofauna. La




Tra le specie piu` rilevanti dal punto di vista ecotossicologico negli ambienti acquatici vi sono
i metalli pesanti, il cui trasferimento alla catena trofica rappresenta un rischio particolarmen-
te significativo per l’ecosistema e la salute umana, soprattutto negli ambienti lagunari, dove
sono ampiamente diffuse le attivita` di pesca, vallicoltura e molluschicoltura. Particolarmente
tossico per il biota (WHO, 1990) risulta essere il mercurio (Hg), metallo pesante caratteriz-
zato da un complesso ciclo biogeochimico (Mason et al., 1993; Ullrich et al., 2001). Negli
ambienti acquatici, il Hg puo` venire trasformato, a causa dei batteri presenti nel sedimento,
nella sua forma organica, piu` mobile e facilmente bioaccumulabile: il metilmercurio (MeHg)
(Compeau and Bartha, 1985; Barkay and Wagner-Do¨bler, 2005).
Il mercurio elementare e` l’unico elemento noto, presente in natura, che a temperatura
ambiente si trova quasi esclusivamente in fase liquida. Allo stesso tempo, anche la sua fase
gassosa (Hg0) riveste una enorme importanza dal punto di vista del ciclo geochimico. Questo
fatto e` dovuto essenzialmente alla elevata tensione di vapore sia dell’Hg(0) stesso che delle
diverse forme in cui esso e` speciato.
Il gas monoatomico, la specie prevalente in atmosfera, e` caratterizzato da un tempo di
residenza piuttosto elevato nella fascia della troposfera (˜1 anno; Lamborg et al., 2000) e
di conseguenza le emissioni di questo elemento, siano esse di origine naturale o antropiche,
vengono disperse sull’intera superficie terrestre. E’ noto, infatti, che persino regioni prive di
fonti mercurifere sono caratterizzate dalla presenza del metallo e da evidenze di bioaccumulo
nella catena trofica, fino ad interessare la stessa popolazione (Asmund and Nielsen, 2000;
Jewett et al., 2003). Sono stati condotti diversi studi allo scopo di quantificare le emissioni
di Hg in atmosfera. Tali emissioni vengono generalmente suddivise in due classi principali:
le emissioni naturali e quelle antropiche. Mason et al. (1994) hanno stimato che, a livello di
ciclo geochimico globale, il rilascio da fonti naturali ammonta a circa 5 Mmoli l’anno. Tali
emissioni sono provocate dall’attivita` vulcanica e dai cosiddetti “flussi pre-industriali”, quali
gli incendi di foreste, l’ attivita` biologica, le zone mineralizzate ed i flussi gassosi dalle acque
naturali (Mason et al., 1994).
Le fonti antropiche, numerose e diffuse a scala globale, sono responsabili per circa il
75% del Hg presente nel ciclo globale. L’attivita` mineraria (Gosar et al., 1997), l’estrazione
dell’oro (Lacerda et al., 1993), la lavorazione di minerali sulfurei, la produzione delle vernici,
la lavorazione del legno o della carta (Smith and Loring, 1981; Craig and Moreton, 1983) e
gli impianti soda-cloro (Baldi and Bargagli, 1984; Krom et al., 1994) sono stati in passato
tra i maggiori imputati nel contribuire alla diffusione di Hg antropogenico nell’ambiente. La
maggior parte dei corpi idrici interessati dalle attivita` umane sono spesso caratterizzati da
una contaminazione del metallo piu` o meno elevata. E’ inoltre possibile individuare una
regionalizzazione delle emissioni, le quali prevalgono nell’emisfero Nord del pianeta, in virtu`
della maggiore industrializzazione. Tra queste fonti, vanno sicuramente citate la combustione
di minerali fossili e di rifiuti, la produzione di metalli e di cemento, le attivita` minerarie.
Nell’atmosfera, dove il 95% del mercurio totale e` presente come Hg(0), esiste un equilibrio
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Figura 4: Il ciclo biogeochimico del mercurio (da Barkay et al., 2003).
dovuto all’ossidazione della forma elementare ad Hg(II). Questa ossidazione puo` avere luogo
sia in fasi eterogenee, ad esempio all’interfaccia solido-liquido delle particelle di nebbie e
nuvole, sia in fasi omogenee gassose. Nel primo caso agiscono alcuni ossidanti primari di
cui il principale e` probabilmente l’ozono (O3); altri ossidanti, di minore importanza sono
HClO, HSO-3 ed OH
- (Munthe et al., 1991; Munthe, 1992; Munthe and McElroy, 1992).
L’ossidazione in fase gassosa, invece, viene mediata da O3, Cl2 ed H2O2 (Seigneur et al.,
1994).
Una parte del Hg(II) cos`ı formatosi viene nuovamente ridotto attraverso meccanismi di
fotoriduzione dell’Hg(OH)2, oppure mediante meccanismi che vedono l’SO
-
3 come riducente
(Munthe et al., 1991). Dal comparto atmosferico, l’Hg(II) si rideposita al suolo e nella
matrice acquosa mediante la precipitazione umida oppure in seguito all’adsorbimento su
aerosol (Mason et al., 1994). Quest’ultimo processo e` particolarmente importante a livello
dei suoli. Vale pero` la pena ricordare come la maggior parte del Hg(II) venga ridepositato nel
comparto marino, dove si verificano numerosi e complessi equilibri chimici. In tale comparto,
l’elemento viene sottoposto ad una serie di trasformazioni, sia chimiche che mediate dal biota.
La complessita` di questi equilibri viene evidenziata nello schema di Fig. 4.
2.1 Speciazione del mercurio negli ambienti acquatici
Nel comparto acquatico, il Hg e` presente in diverse forme, sia fisiche (disciolto, particellato,
associato alle frazioni colloidali) che chimiche (diversi stati di ossidazione) ed una spiccata
variabilita` spazio-temporale nella distribuzione di queste specie e` subordinata alle condizioni
ossidoriduttive del sistema. L’esatta speciazione del Hg associato al materiale particellato
non e` nota, anche se e` indubbiamente distinguibile una certa costanza nel rapporto con la
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fase disciolta, suggerendo cos`ı l’esistenza di equilibri multipli tra i due comparti (Meili, 1997).
Al contrario, le specie presenti nella fase disciolta (operativamente definita come la frazione
di diametro < 0.45 µm) sono ben caratterizzate.
Il Hg forma complessi molto stabili con leganti a bassa elettronegativita`, come lo zolfo
(S). Modelli di speciazione del Hg, calcolati in funzione del pH e della concentrazione dei
solfuri a partire da 1 nM, hanno suggerito che HgS0, Hg(S2H)
-, Hg(SH)2
0 e HgS(s) sono
le specie chimiche piu` rilevanti negli ambienti anossici (Hurley et al., 1994). Per quanto
riguarda le forme metilate, l’unico complesso di particolare importanza che si forma con lo
S e` rappresentato dal CH3HgS
-.
In natura, l’HgS puo` essere presente in due forme solide: Il cinabro (alfa-HgS, trigonale),
di colore rosso ed il metacinabro (beta-HgS, cubico), di colore nero. La presenza del meta-
cinabro nell’ambiente naturale e` stata per lungo tempo un enigma, in quanto il beta-HgS
e` termodinamicamente instabile a temperature inferiori ai 350°C e si converte spontanea-
mente in cinabro. Il lavoro di Akimov and Tauson (1996) ha dimostrato che, in presenza
di Fe e/o Zn, il metacinabro e` “forzatamente” stabile a temperatura ambiente. Ad ogni
modo, entrambe le forme dell’HgS sono essenzialmente insolubili, essendo la Kps= 10
-36.8 e
10-36.4 per cinabro e metacinabro, rispettivamente. La solubilita` dell’HgS, pero`, aumenta ad
elevate concentrazioni di solfuri, in quanto la formazione di solfuri e disolfuri di Hg sposta
l’equilibrio verso il rilascio dell’Hg(II) (Ravichandran et al., 1998). A pH 7, ad esempio, la
concentrazione del Hg disciolto in un sistema all’equilibrio con HgS(s) cresce da 3 pM per una
concentrazione di S2- pari a 1 uM, fino a 3 nM per S2-=1 mM. L’aumento della solubilita` del
Hg in funzione della concentrazione del solfuro gioca indubbiamente un ruolo importante nel
favorire le elevate concentrazioni di Hg disciolto che si osservano in molti sistemi acquatici
anossici. E’ stato inoltre osservato che, in presenza di S allo stato elementare (S0), si ha
la formazione di complessi polisolfurici di Hg, la cui formula generale e` Hg(Sn)SH
- (n=4-
6). Questi composti potrebbero, in alcuni casi, essere le specie dominanti del Hg disciolto,
aumentandone ulteriormente la solubilita` (Morel et al., 1998).
In condizioni ossiche, il Hg disciolto puo` essere presente in forma elementare (Hg0, indica-
to anche come Dissolved Gaseous Mercury o DGM); questa specie, essenzialmente inerte, e`
estremamente volatile e puo`, quindi, evadere rapidamente verso l’atmosfera. Le forme chimi-
che relative al Hg(II) sono, invece, molteplici. In base a calcoli termodinamici (Stumm and
Morgan, 1995), il Hg(II) nelle acque superficiali non e` presente come ione libero Hg2+, ma








4 ), a seconda del pH e della concentrazione degli ioni cloruro.
E’ stato inoltre osservato che, seppure in condizioni ossiche, una parte dell’Hg(II) puo` legarsi
ai solfuri (S2- ed HS-) (Luther and Tsamakis, 1989), in dipendenza della loro concentrazione.
Inoltre, una parte del Hg(II) e` associata alla sostanza organica disciolta (DOM, Dissolved
Organic Matter), costituita per circa il 20% da un insieme di carboidrati, acidi carbossilici,
aminoacidi ed idrocarburi e per il restante 80% da acidi umici, un complesso di composti che
derivano dalla decomposizione di piante ed organismi animali (Ravichandran, 2004).
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Tra le forme organiche del Hg, riveste una grande importanza dal punto di vista ecotossi-
cologico il monometilmercurio (MeHg, CH3Hg
+) che, in ragione della sua liposolubilita`, puo`
venire bioaccumulato e biomagnificato lungo la catena trofica. Viceversa, altre forme orga-
niche del Hg con diverso grado di alchilazione/arilazione, come il dimetilmercurio (CH3)2Hg,
l’etilmercurio (EtHg+) e il fenilmercurio (Ph-Hg+) sono meno tossiche e meno rilevanti. Le
forme organiche del Hg sono stabili in soluzione acquosa; cio` e` dovuto al parziale grado di
covalenza del legame C-Hg e la reazione di idrolisi, anche se e` termodinamicamente favorita,
e` impedita dal punto di vista cinetico. Il MeHg e` presente in acqua sotto forma di cloro- ed
idrossi-complessi (CH3HgCl e CH3HgOH), come evidenziato in Fig. 4.
2.2 La riduzione del Hg(II)
La produzione del DGM, ovvero la riduzione del Hg dalla forma Hg(II) ad Hg(0), sembra
dovuta principalmente a processi di tipo fotochimico, nei quali la luce gioca un ruolo fon-
damentale. E’ stato infatti osservato che la variazione della concentrazione del DGM segue
l’andamento giornaliero e stagionale dell’intensita` della radiazione solare in acque dolci su-
perficiali (Amyot et al., 1997a; Krabbenhoft et al., 1998; Amyot et al., 2000; Zhang and
Lindberg, 2000) e in ambiente marino (Kim and Fitzgerald, 1988; Amyot et al., 1997b; Cos-
sa et al., 1997; Mason et al., 2001; Rolfhus and Fitzgerald, 2001; Wangberg et al., 2001;
Lanzillotta et al., 2002; Andersson et al., 2007). Inoltre, la concentrazione del DGM tende a
raggiungere i valori massimi durante le ore di massima insolazione e nella stagione estiva.
L’efficienza del processo fotoriduttivo dipende dalla quantita` di complessi del Hg(II)
effettivamente riducibili e dalle caratteristiche della radiazione luminosa (lunghezza d’onda,
intensita`). I meccanismi coinvolti sono diversi e soggetti, probabilmente, a vari processi di
regolazione. Ad esempio, se il carbonio organico disciolto (DOC, Dissolved Organic Carbon)
e` presente a concentrazioni elevate, puo` agire da antagonista del Hg(II) per la radiazione
solare, assorbendola prima che avvenga la riduzione del Hg. Alti tassi di fotoriduzione sono
stati infatti osservati in laghi non torbidi ed in acque basse. Il meccanismo della fotoriduzione
potrebbe coinvolgere specie come Fe, Mn ed acidi umici che, una volta trasformati in forme
ridotte, potrebbero a loro volta indurre lo stesso tipo di processo al Hg. Potrebbe essere
plausibile anche un meccanismo di riduzione diretta delle forme Hg(OH)2 ed Hg(HS)2 o del
Hg legato al DOC (Stromberg et al., 1991).
La riduzione fotochimica del Hg (Nriagu, 1994) puo` avvenire sia a seguito di reazioni
alle quali prende parte la sostanza organica (Matthiessen, 1998; Lanzillotta et al., 2004;
O’Driscoll et al., 2004; Garcia et al., 2005; Zhang, 2006), sia tramite reazioni dirette di
fotolisi dei complessi formati dal Hg(II) (Zhang and Lindberg, 2001). Gran parte di questi
studi sono stati condotti in acque dolci. E’ da notare, pero`, che la speciazione del Hg(II)
cambia tra l’ambiente marino e quello dulcicolo. Nelle acque dolci, il DOC puo` giocare un
ruolo importante nella complessazione del Hg(II), facilitando i processi di riduzione abiotica
(Xiao et al., 1995). In ambiente marino, invece, la presenza di elevate concentrazioni di
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ioni cloro porta alla formazione di complessi HgCl4
2−, difficilmente fotoriducibili (G˚ardfeldt
et al., 2003).
Una spiegazione della dipendenza dalla luce della riduzione del Hg potrebbe risultare
anche dall’attivita` fotosintetica del fitoplancton e dei cianobatteri. Ben-Bassat and Mayer
(1978) notarono che il processo veniva accelerato illuminando colture cellulari di Chlorella,
ovvero la formazione dell’Hg(0) diminuiva parallelamente al processo fotosintetico. Gli autori
ipotizzarono che la radiazione luminosa favorisse l’uscita di metaboliti, capaci di ridurre
l’Hg(II) dai comparti cellulari. Studi successivi hanno dimostrato come il fitoplancton sia
in grado di ridurre, per via extracellulare, varie specie di Cu(II) e Fe(II) (Jones et al., 1985,
1987). E` lecito suppore che simili meccanismi possano contribuire alla riduzione del Hg nella
zona eufotica.
La presenza di forme volatili del Hg nelle acque profonde dell’Oceano Pacifico, specialmen-
te in prossimita` del sedimento, ha pero` indotto alcuni ricercatori a postulare la formazione
del DGM anche in assenza di luce. Kim and Fitzgerald (1986; 1988) suggerirono, infatti,
la presenza nei sedimenti profondi di batteri Hg-resistenti, responsabili della riduzione del
Hg(II) a Hg(0). Il ruolo dei batteri nella produzione del DGM e` stato successivamente con-
fermato da numerosi studi, condotti incubando campioni di acqua marina in presenza ed
assenza di luce (Rolfhus and Fitzgerald, 2004; Fantozzi et al., 2009).
La versatilita` del comparto batterico in merito ai processi di riduzione del Hg e` stata di-
mostrata in numerosi studi di laboratorio (Barkay et al., 1991; Barkay and Wagner-Do¨bler,
2005) condotti su campioni d’acqua provenienti da diverse aree contaminate da Hg di prove-
nienza industriale. La riduzione batterica del Hg puo` avvenire sia in presenza che in assenza
di luce ed il fattore limitante mel processo sembra essere la quantita` di Hg(II) disponibile
piuttosto che la densita` batterica.
E’ da notare che negli esperimenti eseguiti sulla riduzione fotochimica, la concentrazione
del Hg(II) usata per la misura sperimentale fosse al di sotto della soglia di attivazione (50
pM) dell’operone recante il gene per la mer-riduttasi (Rasmussen et al., 1997). L’operone
mer e` uno dei meccanismi piu` studiati per quanto riguarda la resistenza batterica alle alte
concentrazioni di metalli pesanti. Esso consiste in una sequenza di geni che codificano la
sintesi di specifici enzimi, la cui trascrizione e` ri-attivata in presenza di una concentrazione
limite di Hg(II). Questi enzimi comprendono una proteina (MerT ) che permette il trasporto
attivo dell’Hg(II) all’interno della cellula ed un’enzima riduttasi (MerA), capace di ridurre
il Hg(II) a Hg(0). In alcuni sistemi mer, si trovano anche delle liasi (MerB) in grado di
idrolizzare i composti organomercuriali, con rilascio di metano (CH4) (Barkay et al., 2003).
Infine, in esperimenti di incubazione condotti al buio (Amyot et al., 1997b) ed in presenza
di Cloro, e` stata anche riportata la reazione inversa, ovvero l’ossidazione del Hg(0) a Hg(II),
con la possibilita` che quest’ultimo costituisca nuovo substrato per i processi batterici di
trasformazione.
In sintesi, a basse concentrazioni (picomolari) di Hg(II), tipiche degli ambienti naturali, la
riduzione del Hg sembra essere principalmente un processo fotochimico, mentre in presenza di
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Figura 5: Rappresentazione schematica del sistema Mer (da Barkay et al., 2003).
contaminazione, il meccanismo predominante per la riduzione del Hg(II) e` di tipo batterico,
mediato dalla MerA riduttasi. In condizioni anossiche, i batteri recanti l’operone mer sono
molto piu` attivi mentre a pH bassi (< 4.5) ed in assenza di ioni Cl-, prevalgono i processi
abiotici. I processi batterici di riduzione del Hg sono attivi sia in presenza che in assenza
di luce ed e` stato stimato (Fantozzi et al., 2009) che la loro efficienza sia pari al 2-4% dei
processi fotochimici che avvengono in presenza di luce.
2.3 Processi di metilazione e demetilazione del Hg
Numerosi studi sono stati condotti allo scopo di definire i processi che portano alla produzio-
ne ed al bioaccumulo del MeHg, una potente neurotossina (Clarckson, 1997, 2002;National
Research Council, 2000), a causa di alcuni episodi drammatici che hanno portato all’espo-
sizione della catena trofica fino all’uomo. Emblematico fu il caso della Baia di Minamata
(Giappone), dove a causa dello sversamento incontrollato nelle acque reflue dell’industria
chimica Chisso Corporation, che perduro` dal 1932 al 1968, si verifico` in maniera estensiva
il bioaccumulo del MeHg lungo la catena trofica, con pesanti conseguenze sulla popolazione
umana (Takizawa, 2000). Al 2001, circa 2.265 vittime erano state ufficialmente riconosciute
(1.784 delle quali sono morte) e piu` di 10.000 hanno ricevuto risarcimenti dalla Chisso e le
cause e le richieste di risarcimento continuano tutt’ora.
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Sebbene la maggior parte del Hg sia presente nell’ambiente in forme inorganiche (Lawson
and Mason, 2001), processi di natura sia biotica che abiotica portano alla sintesi del MeHg
ed al suo bioaccumulo. Accanto a tali processi, sussistono anche reazioni inverse che portano
alla degradazione del MeHg prodotto (Barkay et al., 1992). La metilazione di un metallo, cioe`
il trasferimento di un gruppo metile (-CH3) da un composto organico ad uno ione metallico,
non e` una reazione che avviene spontaneamente nelle soluzioni acquose. Cio` e` dovuto alla
necessita` di trasferire un gruppo alchilico, il -CH3, che e` una base forte altamente instabile
in acqua. Di conseguenza, la metilazione puo` avvenire solo a seguito di processi fotochimici
o mediante catalisi ad opera di microrganismi. Nelle acque naturali, e` possibile che reazioni
di tipo fotochimico, che coinvolgono acetati o acidi umici, portino alla formazione del MeHg.
Evidenze sperimentali di laboratorio hanno infatti mostrato che l’Hg(II) viene fotometilato
in presenza di acetato, anche se non ci sono prove sperimentali condotte in situ (Akagi et al.,
1975, 1977). Al contrario, e` ben noto il processo inverso, ovvero la demetilazione fotochimica
in acque ossiche.
Nel 1969, Jensen and Jernelov evidenziarono come i metilcorrinoidi (vitamina B12) fossero
coinvolti nel trasferimento del gruppo -CH3 al Hg
2+ da parte di microrganismi in condizioni
anaerobiche. Le ricerche iniziali evidenziarono che tali microorganismi erano metanogeni
(Wood et al., 1968) ma, successivamente, lo spettro degli agenti metilanti venne ampliato
grazie ad esperimenti mirati, condotti in coltura. Attualmente, l’opinione comune e` che la
gran parte della metilazione del Hg(II) nelle acque naturali sia ad opera dei batteri solfato-
riduttori (SRB, Sulfate Reducing Bacteria) (Compeau and Bartha, 1985; Gilmour et al.,
1992; King et al., 2000), sebbene evidenze piu` recenti suggeriscano anche un ruolo significa-
tivo dei batteri ferro-riduttori (FeRB) (Fleming et al., 2006; Kerin et al., 2006). Altri autori
hanno dimostrato che l’HgS0 e` il substrato usato dai SRB per la metilazione (Benoit et al.,
2001a,b). Il gruppo -CH3 puo` avere origine sia da un residuo di serina che dall’Acetil-CoA,
via CH3-tetraidrofolato, con la cobalamina donatore finale del gruppo metile (Barkay et al.,
2003). La catalisi e` di tipo enzimatico e coinvolge una metil-transferasi. La natura di questo
enzima deve essere ancora studiata a fondo, per capire se la metilazione del Hg(II) sia il
risultato di un processo specifico di rimozione, oppure una reazione parassita, dovuta all’ele-
vata concentrazione del metallo. Le osservazioni effettuate sul campo sembrano confermare
questa correlazione tra solfato-riduzione e metilazione, con un intervallo di concentrazione
ottimale al quale avviene il processo pari a 200-500 µM di SO2-4 . A tale proposito, e` stato
evidenziato che a concentrazioni piu` elevate di solfati si nota un decremento effettivo nel
tasso di metilazione.
L’importanza dei processi abiotici nella metilazione del Hg e` ancora oggetto di discussio-
ne (Weber, 1993; Celo et al., 2006). E’ probabile che acidi umici e fulvici, acidi carbossilici e
composti organostannici, quest’ultimi utilizzati in agricoltura come fungicidi e come antive-
getativi nella carena delle navi, siano i composti coinvolti nel processo (Cerrati et al., 1992;
Weber, 1993).
Una volta formato, il MeHg puo` essere degradato a CH4 ed Hg
0 da parte della organomercurio-
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liasi, un enzima espresso come parte di un sistema di detossificazione associato al gia` citato
operone mer. Alternativamente, in condizioni ossidative, la degradazione porta anche alla
formazione di anidride carbonica (CO2) (Oremland et al., 1991). Questo secondo tipo di
processo potrebbe essere analogo alla decomposizione di altri composti, quali metil-ammine,
metanolo e metilsolfuri, ed e` stato dimostrato che avviene in diversi tipi di ambienti (Orem-
land et al., 1991, 1995; Marvin-DiPasquale and Oremland, 1998). E’ stato ipotizzato che il
Hg(II) prodotto della demetilazione puo` venire rimetilato in condizioni opportune (Barkay
et al., 2003), risultando cos`ı in un suo riciclo.
Processi di demetilazione abiotica sono tipici di ambienti caratterizzati da una forte espo-
sizione alla luce, come lagune e laghi ed avvengono prevalentemente a concentrazioni di Hg
totale piuttosto modeste (Sellers et al., 1996). Al contrario, in sedimenti ed acque profonde,
la fotodegradazione ha sicuramente un impatto modesto e dominano percio` i processi di tipo
biologico.
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3 Il “problema mercurio” negli ambienti costieri del
Friuli Venezia Giulia
Le aree costiere del Friuli Venezia Giulia presentano un elevato grado di “anomalia” in rela-
zione alle concentrazioni di Hg presente nei sedimenti e nella colonna d’acqua. Cio` e` dovuto
alla presenza di una duplice fonte di contaminazione: la prima e` rappresentata dal materiale
veicolato dal fiume Isonzo, che sfocia nel Golfo di Trieste; la seconda e` dovuta al sistema
fluviale Aussa-Corno, posto all’interno della Laguna di Marano e Grado.
A causa della presenza della miniera di Hg di Idrija (Slovenia), rimasta in attivita` per
circa 500 anni (Covelli et al., 1999), gli apporti fluviali isontini sono interessati da un elevato
grado di contaminazione da Hg. Essi sono dispersi nelle acque del Golfo di Trieste verso
occidente, a causa del prevalente sistema di circolazione antioraria delle correnti (Brambati,
1970; Marocco, 1995) e contribuiscono all’elevata concentrazione di Hg riscontrata nei sedi-
menti delle adiacenti Lagune di Grado e Marano (Brambati, 1997). L’impatto ambientale del
Hg nel settore centrale della laguna e` stato inoltre amplificato dalla presenza di una seconda
fonte di contaminazione, rappresentata dall’attivita` del complesso industriale di Torviscosa
(in particolare di un impianto soda-cloro) che ha contribuito sin dagli anni ’40 ad un ulterio-
re apporto di Hg tramite lo sversamento incontrollato di reflui non trattati nel fiume Aussa
(Brambati, 1997; Piani et al., 2005; Covelli et al. 2009).
Le ricerche sul Hg, condotte nell’ultimo decennio all’interno del Dipartimento di Geo-
scienze dell’Universita` di Trieste (in collaborazione con ricercatori italiani, sloveni, tedeschi
ed americani), si sono focalizzate sulla presenza del metallo negli ambienti costieri regio-
nali, indagandone la provenienza, la distribuzione spaziale, la contaminazione storica nei
sedimenti, la speciazione e la mobilita`, con sperimentazioni sia in campo che in laboratorio.
A dieci anni dalla sospensione dell’attivita` mineraria di Idrija, l’apporto di Hg nel Golfo
nel corso dell’anno e` risultato ancora ingente, grazie al contributo del particellato in sospen-
sione che viene trasportato dall’Isonzo durante gli eventi di piena (Covelli et al., 2007). In
regime normale o di magra, al contrario, i quantitativi trasportati dal fiume sono piuttosto
modesti (Covelli et al., 2006a).
Per il Golfo di Trieste, i risultati dell’attivita` di ricerca hanno evidenziato sia l’estensione
geografica che gli spessori dei sedimenti contaminati dalla presenza di Hg (Covelli et al. 1999,
2001, 2006b; Horvat et al., 1999). Il Hg nei sedimenti siltoso-sabbiosi in prossimita` della foce
fluviale isontina e nei lidi costieri ad essa adiacenti, e` presente in forma detritica (cinabro,
HgS) fino ad 1m circa di profondita` (Biester et al., 2000). Nell’area centrale del Golfo, il
Hg e` invece associato alle particelle piu` fini (silt ed argilla), probabilmente adsorbito sulla
superficie dei minerali argillosi e/o parzialmente complessato dai colloidi e dalla sostanza
organica (Covelli et al., 2001). Nella colonna d’acqua, il Hg e` prevalentemente associato al
particellato in sospensione, quindi scarsamente mobile, mentre nella fase disciolta e` invece
piu` reattivo e, quindi, potenzialmente riciclabile nei processi biogeochimici (Faganeli et al.,
2003). Le concentrazioni piu` elevate di MeHg nella colonna d’acqua e nei sedimenti sono
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state individuate in aree anche distanti dalla foce fluviale isontina. Inoltre, studi preliminari
di tipo speciativo hanno permesso di identificare le diverse forme chimiche nelle quali il Hg
e` presente nei sedimenti e di ipotizzare il possibile comportamento ed il destino di questo
metallo nei diversi comparti ambientali (acqua, sedimento, catena trofica).
Specificatamente per l’area lagunare, e` stata accertata la presenza di elevate quantita`
di Hg nei sedimenti lagunari oltre che nei diversi anelli della catena trofica (organismi fito-
e zoobentonici, molluschi, pesci, avifauna) fino all’uomo (Brambati 1997, 2001). Lo studio
speciativo esguito da Piani et al. (2005) ha evidenziato come il Hg in forma di cinabro (HgS)
domini il settore centrale del bacino lagunare di Buso, mentre la componente non cinabrifera,
legata prevalentemente alla sostanza organica ed alla componente fine dei sedimenti, e` piu`
abbondante alla foce dell’Aussa-Corno, all’interno dell’asta fluviale e nelle aree perilagunari
(Sacca Zellina). La distinzione tra queste due forme ha permesso di identificare le aree
lagunari caratterizzate da un Hg potenzialmente rimobilizzabile dai sedimenti di fondo e,
percio`, maggiormente incline al bioaccumulo. Una campionatura preliminare, effettuata alla
bocca lagunare di Primero, ha accertato il ruolo dei flussi tidali nel veicolare il Hg particellato
nella Laguna di Grado. Le basse concentrazioni di MeHg particellato in rapporto agli elevati
tenori di Hg totale, confermerebbero l’ipotesi che la forma organica del metallo presente nei
sedimenti lagunari sia prodotta prevalentemente in situ, piuttosto che di provenienza isontina
(Covelli et al., 2007).
Il comportamento del Hg all’interfaccia acqua-sedimento e` stato indagato in situ sia
nei fondali del Golfo di Trieste (Covelli et al., 1999) che nella Laguna di Grado (Covelli
et al., 2008). E` emerso che almeno il 50% del MeHg rilasciato in colonna d’acqua nel
Golfo viene prodotto in situ, come risultato della metilazione batterica. Alla luce di questi
risultati e` evidente che i sedimenti del settore centrale del Golfo possano essere considerati
un’importante sorgente secondaria di forme chimiche di Hg mobili nell’ambiente marino
(Covelli et al., 1999; Hines et al., 2000). Per quanto riguarda l’ambiente lagunare, invece,
benche´ la maggior parte del Hg totale sia trattenuta nella fase solida, una parte significativa
del MeHg viene rimobilizzata verso la colonna d’acqua sovrastante. Il rilascio del MeHg
risulta favorito dall’instaurarsi di condizioni anossiche, frequenti in ambiente lagunare. Tali
condizioni risultano quindi critiche per quanto riguarda il ruolo dei sedimenti di Grado quali
potenziale sorgente di MeHg (Covelli et al., 2008).
Alla luce di tali evidenze, il presente studio intende approfondire gli aspetti legati al
ciclo biogeochimico del Hg in Laguna di Grado e Marano, descrivendo i risultati ottenuti
dall’attivita` sperimentale in situ eseguita con camere bentiche sui fondali della Laguna di
Marano. Lo scopo del lavoro e` stato quello di quantificare, mediante il calcolo dei flussi
dal sedimento alla colonna d’acqua, la mobilita` del Hg e le sue trasformazioni legate alla
complessita` del sistema acqua-sedimento.
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4 Studio dei processi biogeochimici all’interfaccia
acqua-sedimento
Nello studio dei processi biogeochimici che avvengono all’interfaccia acqua-sedimento si pos-
sono utilizzare diversi approcci metodologici. Un primo approccio consiste nella raccolta di
carote di sedimento e nell’analisi particolareggiata, condotta in laboratorio, delle fasi liquida
e solida, previo sezionamento delle carote in livelli discreti ed estrazione delle relative acque
interstiziali per centrifugazione o pressatura del sedimento (Hall et al., 1992; Bertuzzi et al.,
1996). I gradienti di concentrazione per i soluti cos`ı ottenuti vengono utilizzati per il cal-
colo teorico dei flussi diffusivi attraverso l’interfaccia acqua-sedimento (Fernex et al., 1986;
Viel et al., 1991). Tuttavia, il calcolo dei flussi diffusivi rappresenta solamente una misura
puntuale ed istantanea e non fornisce un’indicazione sulle variazioni temporali delle concen-
trazioni dei soluti all’interfaccia acqua-sedimento; inoltre, non tiene conto dei fenomeni di
bioturbazione e bioirrigazione che possono avvenire nei sistemi naturali e che influenzano il
comportamento biogeochimico dei metalli.
Al contrario, i processi all’interfaccia acqua-sedimento possono essere stimati incubando
una determinata porzione del sedimento a contatto con un volume noto di acqua sovrastante.
In questo modo, la variazione della concentrazione di un soluto nella colonna d’acqua puo`
essere determinata lungo un certo periodo di tempo (da poche ore a diversi giorni). I dati che
si ottengono permettono il calcolo dei flussi bentici. Questa stima puo` essere condotta incu-
bando il sedimento in condizioni controllate di laboratorio (temperatura, presenza/assenza
di luce etc..) ed e` stata sperimentata con successo da diversi autori (Bertuzzi et al., 1996;
Ogrinc and Faganeli, 2006; Covelli et al., 2008; Emili et al., 2011). In alternativa, le ricer-
che sperimentali possono essere condotte direttamente sul campo (in situ) mediante l’uso di
opportuni apparati sperimentali. Le camere bentiche permettono di effettuare il prelievo dei
campioni in condizioni assolutamente indisturbate (Hall et al., 1992; Forja et al., 1994; Ber-
tuzzi et al., 1997; Covelli et al., 1999; Gill et al., 1999; Choe et al., 2004; Point et al., 2007).
Minimizzando le operazioni di manipolazione del sedimento, l’incubazione puo` avvenire in
condizioni simili a quelle naturali.
L’utilizzo della camera bentica in situ per la misurazione dei flussi di nutrienti e Hg al-
l’interfaccia acqua-sedimento e` stato gia` sperimentato con successo nei fondali del Golfo di
Trieste (Bertuzzi et al., 1997; Covelli et al., 1999) e della Laguna di Grado (Covelli et al.,
2008). In base all’esperienza maturata durante l’attivita` di ricerca, sono state sviluppate e
migliorate le caratteristiche meccaniche e strutturali della camera bentica che attualmente
risulta essere un prototipo maggiormente affidabile e maneggevole. Inoltre, si e` provveduto
alla costruzione di una seconda camera bentica, identica alla prima ma opaca, in modo da po-
ter valutare l’effetto della luce (fotosintesi, reazioni fotochimiche) sui processi biogeochimici
in atto, mediante l’utilizzo contemporaneo dei due apparati sperimentali.
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Parte II
Svolgimento della ricerca
5 Materiali e Metodi
5.1 Area di studio
Figura 6: Area di studio: la Laguna di Grado e Marano con indicazione delle stazioni
sperimentali e delle fonti di contaminazione da Hg.
5.1.1 Assetto idromorfologico
La Laguna di Grado e Marano (Fig.6) caratterizza il profilo costiero dell’Alto Adriatico
corrispondente alla regione Friuli Venezia Giulia. La sua origine viene fatta risalire attorno
al IV-VI secolo D. C., a seguito dell’evoluzione deltizia delle foci del fiume Tagliamento ad
Ovest e del fiume Isonzo ad Est. Il profilo morfologico attuale e` quello conseguente le ultime
attivita` di bonifica risalenti al primo ventennio del ‘900. La superficie lagunare complessiva
e` stimata in circa 160 km2 e si sviluppa lungo una progressione arcuata, parallelamente alla
linea di costa per circa 32 km. La distanza media tra la linea di costa e le isole del cordone
litorale e` di circa 5 km.
La Laguna e` caratterizzata da flussi mareali semi-diurni, che variano da un minimo di 65
cm ad un massimo di 105 cm. La salinita` media e` molto bassa in prossimita` delle bocche
fluviali (2-7 PSU) ed aumenta in vicinanza delle bocche lagunari, dove si registrano valori
compresi tra 24 e 36 PSU (Covelli et al., 2009). L’aﬄusso marino avviene tramite 6 bocche
di porto lagunari (Lignano, S. Andrea, Buso, Morgo, La Fosa di Grado, Primero) con una
portata massima complessiva, stimata negli anni ‘50 dall’Istituto Idrografico del Magistrato
delle Acque, pari a 8750 m3s−1 al colmo di una marea sigiziale. L’ingresso marino determina
all’interno della laguna i seguenti areali di influenza (sottobacini lagunari): Marano (5.056
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Figura 7: “Casoni” dei pescatori in Laguna di Grado e Marano.
ha), S. Andrea (2.150 ha), Buso (3.556 ha), Morgo (297 ha), Grado (3.314 ha) e Primero
(1.368 ha). Attraverso le bocche lagunari, la Laguna riceve il contributo sedimentario (in
maggioranza silt e argille) di Tagliamento e Isonzo, mentre la progressiva erosione delle isole
barriera contribuisce ulteriormente al carico sedimentario con materiale sabbioso (Covelli
et al., 2009).
A partire dalle diverse stime delle portate dei fiumi afferenti al bacino lagunare sono stati
effettuati diversi, incompleti tentativi di modellazione idrometrica. Mediando le diverse
valutazioni reperibili in letteratura (ad es. Mosetti, 1983) si puo` stimare il contributo medio
di acqua dolce proveniente dall’entroterra in circa 70-80 m3s−1, con un picco di 100 m3s−1,
quale risultato degli apporti dei seguenti bacini: Stella (50 m3s−1), Cormor (7-8 m3s−1),
Zellina (1-2 m3s−1), Corno (5-6 m3s−1), Aussa (7–8 m3s−1) e Natissa (4-5 m3s−1).
L’apporto di acque dolci di morbida provenienti dai fiumi Tagliamento ed Isonzo nell’am-
biente lagunare, attraverso i rispettivi canali di “Bevazzana” e Isonzato, e` limitato solo alle
fasi di marea decrescente. Il contributo delle acque dolci incide per il 70-80% sulla laguna di
Marano, mentre la laguna di Grado ha caratteristiche significativamente piu` marine. L’ap-
porto fluviale di piena e` modesto, dal momento che il bacino tributario dei corsi d’acqua e`
quasi interamente confinato al territorio di risorgiva della Bassa Friulana. Nella circostanza
di grandi eventi meteorologici, le portate del Fiume Stella e del Cormor raggiungono com-
plessivamente i 200 m3s−1. In termini di volumi totali, puo` essere considerato significativo
anche l’apporto delle 22 idrovore che, in condizioni di media piovosita`, recapitano annual-
mente un volume totale di 200 milioni di m3y−1, pari all’intero volume dell’acqua contenuta
nel bacino lagunare al colmo di una marea di 1 metro.
L’assetto idrologico interno, caratterizzato dalla dominanza dell’ingresso marino, e` sotto-
posto a continue pressioni antropiche. Nell’ultimo trentennio sono state realizzate numerose
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opere, tra le quali spiccano le dighe foranee di Porto Buso e di Grado; la creazione del porto
commerciale interno di Porto Nogaro, con il relativo approfondimento del canale di colle-
gamento alla bocca di Porto Buso a – 7,50 m s.l.m.; la diga interna di Porto Lignano; la
stabilizzazione dell’Isola di S. Andrea; la realizzazione di numerosi porti turistici per circa
6000 ormeggi, con i relativi canali di collegamento al sistema navigabile interno costitui-
to dalla “litoranea veneta”. Accanto agli elementi di maggior carico antropico che hanno
prodotto significative modifiche della circolazione delle acque lagunari, si registra dal 1998,
il sostanziale blocco delle attivita` di dragaggio dei canali, con progressivo interrimento di
una parte del reticolo navigabile e dell’imbonimento delle “secche” prospicienti le foci fluviali
interne.
L’ambito interessato dalle lagune di Marano e di Grado comprende alcuni siti storici de-
stinati alla protezione della fauna selvatica migratoria sottoposti alla Convenzione di Ramsar
del 1971 (Valle Cavanata e Oasi Avifaunistica delle Foci del Fiume Stella). Successivamente,
a seguito dell’applicazione della direttiva Habitat (92/43/CEE) riguardante la tutela della
biodiversita`, l’intero perimetro lagunare e` stato individuato nella ricognizione promossa dal-
lo Stato denominata “natura 2000” quale sito da inserire tra i siti di interesse comunitario.
L’intera zona e` soggetta ad uso civico di pesca da parte delle popolazioni residenti ed in
particolare di tutti i cittadini residenti di Marano e di Grado (Fig. 7).
A partire dagli anni ‘80, nella Laguna di Marano, analogamente a quanto accaduto in altri
ambienti costieri del Nord Adriatico come la Laguna di Venezia, si e` sviluppata l’attivita` di
allevamento di molluschi eduli lamellibranchi. In particolare, e` stata introdotta in Laguna la
specie Tapes philippinarum (vongola verace filippina), che ha avuto una serie di consistenti
conseguenze ambientali, caratterizzate non solo dalla “quasi sostituzione” delle vongole au-
toctone, quali Tapes decussatus e Tapes semidecussatus, ma anche dalla colonizzazione di
alcuni areali atipici, risalendo le foci fluviali attraverso il cuneo salino che penetra i corsi
d’acqua per altri 4-5 km verso l’interno. La pesca della vongola rappresenta una notevole
risorsa a supporto dell’economia delle popolazioni dei pescatori locali ma, piu` di altre forme
di pesca, e` subordinata alle condizioni ambientali e sanitarie degli ambienti lagunari ed in
particolare dei loro fondali.
5.1.2 Il mercurio in Laguna di Grado e Marano
Sfortunatamente, elevate concentrazioni di Hg sono state riscontrate nei sedimenti lagunari
(Covelli et al. 2008,2009), con una sensibile diminuzione della contaminazione muovendosi
in direzione est-ovest (Fig.8) dal bacino di Grado (Hg ≈ 10 µg g-1) a quello di Marano (Hg
≈ 1 µg g-1).
La contaminazione da Hg nella Laguna di Grado e Marano ha una doppia origine. La
prima, storica, e` dovuta al trasporto da parte del fiume Isonzo di materiale particellato pro-
veniente dal torrente Idrica che veicola detrito cinabrifero della miniera di Idrija (Slovenia),
la miniera di Hg piu` grande al mondo dopo Almaden (Spagna). La miniera, rimasta in atti-
vita` per circa 500 anni e definitivamente chiusa nel 1995 (Covelli et al., 2001) e` responsabile
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Figura 8: La contaminazione da Hg nei sedimenti della Laguna di Grado e Marano
(elaborazione mappa a cura di ARPA FVG).
della contaminazione dei sedimenti del Golfo di Trieste (Horvat et al., 1999; Rajar et al.,
2000; Covelli et al., 2006b) e della adiacente Laguna di Grado e Marano, a causa del gioco
combinato del vento e delle correnti che sposta la plume isontina verso le bocche lagunari
(Covelli et al., 2007). In secondo luogo, specificatamente per l’area lagunare, una ulterio-
re fonte di contaminazione e` costituita dalla presenza di un impianto Cloro-Soda nel polo
chimico di Torviscosa, situato nell’entroterra in corrispondenza dello sviluppo del sistema
fluviale dell’Aussa-Corno. L’impianto, utilizzando una tecnologia a celle di Hg per l’elettro-
lisi della salamoia e la produzione di Cloro, e` ritenuta responsabile (a partire dal 1949) dello
sversamento di circa 186.000 kg di Hg direttamente in Laguna, attraverso un canale di scolo
artificiale che veicolava i reflui del complesso nell’Aussa-Corno (Piani et al., 2005).
La distribuzione e la speciazione del Hg nei sedimenti lagunari e` stata oggetto di studio
da parte di Piani et al. (2005). I risultati della ricerca hanno mostrato che il cinabro (HgS),
caratterizzato da una costante di solubilita` molto bassa (Kps = 10
-36.8, Ravichandran et al.,
1998) e, quindi, scarsamente solubile, domina il settore centrale della Laguna, mentre alla
foce dell’Aussa-Corno il 98% del Hg totale presente nel sedimento e` costituito da forme non
cinabrifere ed e` associato a materiale fine e ricco in sostanza organica. Sulla base di queste
evidenze, gli autori hanno concluso che le zone piu` preoccupanti per quanto riguarda la
rimobilizzazione del Hg si trovano in prossimita` della foce del Fiume Zellina e nella parte
piu` orientale del bacino maranese, inclusa la foce del Fiume Aussa-Corno, ritenuto una
sorgente di Hg potenzialmente biodisponibile. Evidenze di un accumulo del Hg lungo la
catena trofica, sia nella flora che nella fauna lagunare, sono effetivamente state riportate da
Brambati (2001).
Il ciclo biogeochimico del Hg all’interfaccia acqua-sedimento nel bacino di Grado e` stato
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studiato in dettaglio da Covelli et al. (2008), con l’utilizzo di camere bentiche sia in situ
che in laboratorio. Gli autori hanno misurato flussi sostanziali di MeHg dal sedimento alla
colonna d’acqua, in particolare in condizioni di ipossia, frequenti nelle acque lagunari, in par-
ticolare durante l’estate. I sedimenti del bacino di Grado sono risultati essere una potenziale
sorgente di contaminazione per quanto riguarda il MeHg, ponendo un rischio di bioaccumulo
del metallo lungo la catena trofica. Minor attenzione e` stata invece data al bacino mara-
nese, dove le attivita` di pesca ed acquacultura, ed in particolare la molluschicoltura (Tapes
philippinarum), sono limitate ad alcune aree in concessione poste in prossimita` della bocca
di Lignano (Sfriso et al., 2008) e dove altre zone sono state proposte per l’estensione di tali
attivita`. L’attivita` di ricerca promossa dal progetto “Miracle” si e` quindi posta come obiet-
tivo primario lo studio della mobilita` del Hg nei sedimenti contaminati del bacino maranese,
in particolare in relazione al rischio di bioaccumulo negli organismi marini.
5.2 L’approccio sperimentale: le camere bentiche in situ
Il comportamento delle specie mercurifere all’interfaccia acqua-sedimento e` stato studiato
utilizzando due camere bentiche in situ. Le camere bentiche sono costruite in plexiglas,
trasparente per la camera bentica “chiara” (light) e nero per quella “scura” (dark). Entrambe
le camere hanno la forma di un parallelepipedo (50x50x29 cm), sprovvisto della base inferiore
(Fig. 9). Un bordo esterno di larghezza pari a 3.5 cm permette l’inserimento della camera nel
fondale per circa 7 cm, evitandone lo sprofondamento. Un foglio di piombo dello spessore di
1 cm corre lungo il bordo esterno della camera e ha la funzione di zavorra. Sul lato superiore
delle camere sono stati realizzati tre fori. I primi due (Ø = 1 cm), muniti di beccucci,
sono situati agli angoli opposti e sono provvisti di rubinetti e tubi in silicone per il prelievo
dell’acqua interna alla camera, tramite aspirazione con siringa da un natante; il terzo foro,
piu` grande (Ø = 5 cm), e` sito in uno dei due angoli rimanenti ed e` chiuso con un tappo di
gomma rimovibile, sul quale e` praticato un foro (Ø = 1 cm). Il tappo e` aperto durante il
posizionamento della camera sul fondale, rendendo cos`ı l’operazione piu` agevole. Una volta
posizionata la camera sul fondo (Fig. 10), il foro praticato sul tappo permette di ripristinare,
con l’acqua esterna alla camera, il volume d’acqua sottratto durante le operazioni di prelievo.
Durante l’incubazione del sedimento, possono svilupparsi all’interno della camera bentica
notevoli gradienti di concentrazione. Per tale motivo, al momento del prelievo, si deve omo-
geneizzare l’acqua presente all’interno delle camere, evitando al contempo la risospensione
del sedimento. A questo scopo, a lato della camera, e` stato predisposto un alloggiamento
stagno contenente una serie di batterie al piombo che alimentano un motorino elettrico, inse-
rito al di sopra della camera bentica, in un cilindro di plastica anch’esso a tenuta stagna. Il
motorino muove una pala interna alla camera, omogeneizzando cos`ı l’acqua. La trasmissione
del movimento dal motorino alla pala avviene mediante magneti striscianti, mantenendo cos`ı
separati i due vani e prevenendo in tal modo infiltrazioni d’acqua.
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Figura 9: La camera bentica chiara
Figura 10: Le camere bentiche pronte per l’incubazione.
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Figura 11: Semina delle vongole in uno dei siti sperimentali.
Figura 12: Posa in opera della camera bentica scura.
5.3 Campagne sperimentali
5.3.1 Operazioni in campo
La sperimentazione in situ si e` svolta in due siti adibiti alla semina di Tapes philippinarum
(Fig. 11) per la verifica del bioaccumulo del Hg da parte dei bivalvi: sito MC in prossimita`
della foce dell’Aussa-Corno e sito MB alla foce del fiume Stella (Fig.6). In entrambi i siti,
i fondali risultano essere sempre sommersi, con una profondita` molto variabile in relazio-
ne all’escursione di marea. Le camere bentiche sono state posizionate sul fondale da un
operatore subacqueo (Fig.12), in prossimita` dei campi di semina, in aree del fondale il piu`
possibile sgombre da vegetazione, con il sistema di omogeneizzazione dell’acqua acceso ed
opportunamente allestite per il prelievo dei campioni d’acqua.
Sono state condotte 3 campagne sperimentali: autunnale (Ottobre 2008), invernale (Mar-
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Figura 13: Operazioni di laboratorio sulle carote: carota di sedimento (a sinistra) e camera
di estrusione.
zo 2009) ed estiva (Luglio 2009). La durata degli esperimenti, in relazione alle ore di luce
disponibili per il periodo, e` stata di circa 8 ore per ogni campagna, ad eccezione di Luglio
2009 dove, nel sito MC, l’esperimento si e` protratto anche di notte, con l’utilizzo della sola
camera bentica chiara. I prelievi d’acqua dall’interno di entrambe le camere sono stati ese-
guiti contemporaneamente, ad intervalli di tempo regolari (circa ogni 2h). Il primo prelievo
e` stato effettuato immediatamente dopo la posa sul fondo delle camere e corrisponde al t0.
Per i prelievi sono state utilizzate siringhe in materiale plastico da 60 ml, munite di micro-
filtri Millipore da 0.45 µm laddove e` risultato necessario filtrare per la determinazione dei
composti presenti nella fase disciolta. Contemporaneamente, sono stati misurati i valori di
pH, Eh e temperatura. Le aliquote prelevate sono state trasferite negli appositi contenitori
pretrattati (siringhe in plastica per l’ossigeno, contenitori in teflon o borosilicato per le spe-
cie mercurifere, vetro o plastica per gli altri parametri) e conservate in appositi contenitori
refrigerati fino al loro trasporto in laboratorio.
Contestualmente agli esperimenti in situ con camere bentiche, sono state prelevate da un
operatore subacqueo delle carote di sedimento utilizzando dei liner in plexiglas trasparente
(lunghezza = 20 cm e Ø = 16 cm), chiusi alle estremita` da tappi in materiale plastico a
tenuta stagna (Fig. 13). Le carote sono state immediatamente trasportate al laboratorio per
le operazioni di estrusione ed estrazione delle acque interstiziali, portate a termine nel corso
della stessa giornata.
5.3.2 Operazioni di laboratorio
L’estrusione delle carote e` stata condotta per semplice pressione di un pistone verticale
introdotto dal fondo. Questa operazione e` stata eseguita in atmosfera inerte di azoto (N2),
al fine di non alterare le condizioni redox del sedimento. A tal fine, si e` impiegata una
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Figura 14: Sezionamento della carota.
camera appositamente attrezzata e sigillata, dotata di due guanti in lattice che permettono
la manipolazione dei campioni dall’esterno, senza interagire direttamente con il campione
stesso (Fig. 13).
In primo luogo si e` prelevata, per mezzo di una siringa, l’acqua di velo (supernatante), cioe`
la porzione della colonna d’acqua a diretto contatto con il sedimento. Il campione d’acqua e`
stato filtrato a 0.45 µm e trasferito negli appositi contenitori pretrattati. Successivamente,
si e` proceduto all’estrusione della carota, sezionata in livelli centimetrici corrispondenti ai
seguenti intervalli di profondita` 0-1; 1-2; 2-3.5; 3.5-5; 5-7 cm (Fig. 14). Su ciascun livel-
lo, e` stato misurato il potenziale di ossido-riduzione (Eh), utilizzando una microsonda ad
immersione. Ciascun livello e` stato omogeneizzato ed il sedimento e` stato trasferito in pro-
vette sterili (Falcon) da 250 ml, previo sub-campionamento di una piccola aliquota per la
determinazione del contenuto d’acqua.
L’acqua interstiziale e` stata separata dalla fase solida mediante centrifugazione a 3.500
rpm per 40 minuti alla temperatura dell’acqua di fondo, registrata dalla sonda in situ du-
rante le fasi di campionamento in laguna. A centrifugazione avvenuta, la fase liquida e` stata
trasferita nuovamente all’interno della camera in atmosfera inerte e si e` proceduto alla filtra-
zione delle aliquote per gli analiti di interesse (Hg, MeHg, DIC, DOC, Fe, Mn). La fase solida
risultante e` stata suddivisa in diverse aliquote per la determinazione dei seguenti parametri:
granulometria, densita`, carbonio organico; carbonio ed azoto totali; Hg totale; MeHg.
Sui campioni d’acqua prelevati dalle camere bentiche, invece, sono state eseguite le analisi
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Figura 15: Il granulometro laser.
chimiche per i seguenti parametri: ossigeno disciolto (O2), mercurio totale disciolto (Hg),
metilmercurio (MeHg), mercurio gassoso disciolto (DGM), carbonio inorganico e organico
disciolto (DIC e DOC). Tutti i campioni, ad eccezione dell’O2 e del DGM, sono stati filtrati.
I campioni per la determinazione dell’O2 sono stati preventivamente“fissati”con due reagenti
(solfato di manganese - MnSO4 e ioduro di potassio - KI, in ambiente basico) secondo il
metodo standard di Winkler (Grasshoff et al., 1983). I campioni per l’analisi del DIC e del
DOC sono stati “avvelenati” in situ con cloruro di mercurio (HgCl2). Infine, i campioni per




L’analisi granulometrica dei sedimenti e` stata effettuata utilizzando un granulometro laser
(Malvern Mastersizer 2000) (Fig. 15). Lo strumento e` in grado di eseguire rapidamente
analisi su sedimenti con diametri da 2 mm a 0.02 µm, senza che vi sia la necessita` di separare
fisicamente le sabbie (2000-62.5 µm) dai fanghi (< 62.5 µm).
Dal campione di sedimento, opportunamente omogeneizzato, si e` prelevato, per quarta-
tura manuale, un subcampione. L’aliquota analitica di ogni subcampione e` stata succes-
sivamente trattata con acqua ossigenata a 10 volumi, nella misura di 40 cc per 24 ore, al
fine di eliminare o, quantomeno, ridurre la sostanza organica presente. L’aliquota destinata
all’analisi con strumentazione laser e` quindi stata lavata con acqua distillata e passata al
setaccio dei 2 mm, diametro corrispondente al limite ghiaia-sabbia secondo la classificazione
di Wentworth. Le analisi sono state eseguite mediamente su 2 mL di campione, prelevato a
mezzo di una pipetta da una soluzione dello stesso mantenuta in sospensione da un agitatore
meccanico e sottoposta ad ultrasuoni (t=1 s). Per ogni replica, lo strumento e` stato settato
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Figura 16: Analisi della fase solida: il liofilizzatore (a sinistra) ed il sistema a microonde.
in modo da effettuare 3 letture delle durata di 10 s ciascuna, specificando il tipo di materiale
da analizzare (default material: indice di rifrazione = 1.32 ed indice di assorbimento = 0.1)
ed il liquido in cui esso e` stato disperso (acqua: indice di rifrazione = 1.33). I risultati sono
restituiti in termini di percentuali di frequenza per ogni singola classe granulometrica d’inter-
vallo 0.5 φ (-log2 diam [mm]). Attraverso la distinzione tessiturale in 3 componenti (sabbia,
silt e argilla), i sedimenti sono stati classificati secondo i campi di distribuzione presenti nel
diagramma di Shepard (1954).
Analisi chimiche
La determinazione del carbonio totale (Ctot), del carbonio organico (Corg ) e dell’ azoto
totale (Ntot) e` stata effettuata sul sedimento congelato, liofilizzato (CoolSafe 55-4 SCANVAC;
Fig. 16), macinato finemente con un pestello in agata e setacciato a 420 µm. Per l’analisi
si e` utilizzato un analizzatore elementale (Perkin Elmer 2400 CHNS/O) alla temperatura di
combustione di 1020°C. Il calcolo delle percentuali dei singoli elementi e` stato ottenuto dal
confronto con una sostanza a contenuto di carbonio e azoto noto (acetanilide). Il limite di
rilevabilita` dello strumento e` dello 0.3%, mentre la precisione e l’accuratezza sono inferiori
allo 0.1%. Per l’analisi del Corg, i campioni sono stati precedentemente acidificati con acido
cloridrico (1 M), in modo da eliminare la frazione carbonatica presente nel sedimento (Hedges
and Stern, 1984) e la combustione e` avvenuta alla temperatura di 920°C.
La determinazione analitica della concentrazione di mercurio totale e` stata eseguita dopo
la digestione totale del sedimento, come raccomandato da Loring and Rantala (1992). Un’a-
liquota di sedimento pari a circa 0.2 g, precedentemente liofilizzato, e` stata sottoposta ad un
processo di solubilizzazione a caldo in un sistema chiuso a microonde (Milestone, MLS 1200;
Fig. 16) con una miscela di acidi minerali (3 mL aqua regia - HCl:HNO3=3:1; 1.5 ml di HF)
addizionati a 5 mL di acqua grado reagente (milliQ) e tamponati con una soluzione satura
di H3BO3 dopo il primo step della mineralizzazione.
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Figura 17: Spettrofotometro ad Assorbimento Atomico (sinistra) e sistema FIAS per l’analisi
del mercurio nei sedimenti.
Allo scopo di testare la validita` del metodo impiegato, contestualmente alla preparazione
dei campioni da analizzare, sono stati preparati anche i relativi bianchi analitici e gli standard
certificati di riferimento (PACS-2, sedimento marino, NRC-CNR, Canada, 3.04±0.20 mg kg-1
Hg). I risultati ottenuti (3.22±0.10 mg kg-1 Hg) sono in buon accordo con il valore certificato.
Il limite di rilevabilita` del metodo e` di 0.13 mg kg-1 Hg.
La determinazione strumentale della concentrazione del Hg e` stata effettuata trami-
te spettrofotometria di assorbimento atomico, applicando la tecnica dei “vapori freddi”
(CVAAS; Perkin Elmer AAnalyst 100-FIAS, vedi Fig. 17). La tecnica si basa sulla ri-
duzione del Hg a Hg(0) tramite un sistema a flusso continuo (Flow Injection System, FIAS)
e la successiva lettura in assorbanza. Quale agente riducente e` stata impiegata una soluzione
basica di sodioboroidruro (NaBH4 allo 0.3% in NaOH allo 0.1%). Per la calibrazione dello
strumento sono state impiegate soluzioni a concentrazione nota di Hg ottenute a partire da
una soluzione madre certificata (Hg 1 ppm in HNO3 all’1%, Merck CertiPUR
®).
Per l’analisi del MeHg, circa 300 mg di sedimento fresco sono stati pesati direttamente
all’interno di provette in Teflon del volume di 30 mL. Successivamente, e` stata aggiunta una
miscela (V=6 mL) di H2SO4 al 5%, KBr al 18% ed 1.0 mL di CuSO4 1M. La provetta e`
stata chiusa e agitata vigorosamente per circa 15 minuti. Dopo questa prima fase, sono stati
aggiunti 10 mL di CH2Cl2 e i campioni sono stati nuovamente posti in agitazione per altri
15 minuti. Dopo una centrifugazione condotta a 3200 rpm per 5 minuti, la fase organica e`
stata separata dalla fase acquosa e il CH2Cl2 e` stato raccolto in un contenitore in Teflon da
60 mL. L’estrazione e` stata ripetuta con altri 5 mL di CH2Cl2. Circa 35 mL di acqua Milli-Q
sono stati aggiunti alla fase di CH2Cl2 e, successivamente, si e` proceduto all’evaporazione
della fase organica a bagnomaria alla temperature di 90°C. I campioni cos`ı ottenuti sono
stati flussati con N2 per 5 minuti allo scopo di rimuovere il residuo di CH2Cl2. Un’aliquota
di questa fase ottenuta e` stata posta in contenitori in Teflon di reazione, aggiustando il pH a
4.6 e addizionando 100 µL di tampone acetato e 50 µL di NaBEt4 1% quale agente etilante.
La risultante etilazione e` stata condotta a temperatura ambiente per 15 minuti. Il MeHg
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(etilato a etil-metilmercurio) e` stato adsorbito in flusso di N2 su una trappola in Tenax per
15 minuti. Successivamente, il MeHg e` stato desorbito alla temperatura di 180°C (flusso
di Ar) in colonna cromatografica. Le specie mercurifere sono state convertite ad Hg(0) per
pirolisi a 600°C e la misura finale e` stata condotta con la tecnica dei vapori freddi applicata
alla fluorescenza atomica (CV AFS). Il limite di rilevabilita` e` di 50 pg MeHg g−1 calcolato
sulla base della deviazione standard ottenuta dall’analisi di 3 bianchi (Horvat et al. 1993a,
1993b; Liang et al., 1994).
5.4.2 Fase disciolta
Di seguito, vengono riportati i metodi relativi alla fase disciolta.
Mercurio in soluzioni acquose
Circa 100 mL di campione sono stati trasferiti in contenitori di Teflon e addizionati con
0.5 mL di HCl concentrato e 1 mL di BrCl. La bottiglia e` stata chiusa e lasciata reagire a
temperatura ambiente sotto luce UV per una notte. Immediatamente prima della determina-
zione finale sono stati aggiunti 60µL di una soluzione al 12% di NH2OHHCl e una aliquota
del campione e` stata posta in cella di riduzione. La riduzione e` stata condotta con SnCl2
e il Hg risultante e` stato concentrato su di una trappola in oro. Il rilascio dalla trappola e`
avvenuto per riscaldamento e la misura del Hg(0) e` stata eseguita da una unita` CVAAS LDC
Milton Roy. Il metodo e` basato sull’ EPA Method 1631 (Revision E): Mercury in Water by
Oxidation, Purge and Trap, and Cold Vapor Atomic Fluorescence Spectrometry (U.S. En-
vironmental Protection Agency). Il limite di rilevabilita` e` di 0.2 ng L−1 (Horvat et al. 1986;
1991) mentra la riproducibilita` e` compresa tra il 5 e il 10%. Per ogni serie di campioni sono
stati analizzati due bianchi allo scopo di valutare la presenza di eventuali contaminazioni.
Metilmercurio in soluzioni acquose
Circa 70 mL di campione sono stati posti in un contenitore in Teflon (V=125 mL) ed
addizionati con 5 mL di HCl concentrato e 30 mL di CH2Cl2. I contenitori chiusi sono
stati posti in agitazione a temperatura ambiente per tutta la notte. Successivamente, si e`
proceduto alla rimozione della fase acquosa e all’aggiunta di 40 mL di acqua Milli-Q. La fase
organica risultante e` stata evaporata a bagnomaria alla temperatura di 90°C. I campioni cos`ı
ottenuti sono stati flussati con N2 per 5 minuti allo scopo di rimuovere il residuo di CH2Cl2.
Una aliquota di questa fase ottenuta e` stata posta in contenitori in Teflon di reazione,
aggiustando il pH a 4.6 e addizionando 100 µL di tampone acetato e 50 µL di NaBEt4 1%
quale agente etilante. La risultante etilazione e` stata condotta a temperatura ambiente per
15 minuti. Il MeHg (etilato a etil-metilmercurio) e` stato adsorbito in flusso di N2 su una
trappola in Tenax per 15 minuti. Successivamente il MeHg e` stato desorbito alla temperatura
di 180°C (flusso di Ar) in colonna cromatografica. Le specie mercurifere sono state convertite
ad Hg(0) per pirolisi a 600°C e la misura finale e` stata condotta con la tecnica dei vapori
freddi applicata alla fluorescenza atomica (CV AFS). Il limite di rilevabilita` e` di 50 pg MeHg
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L−1, calcolato sulla base della deviazione standard ottenuta dall’analisi di 3 bianchi (Horvat
et al. 1993a, 1993b; Liang et al., 1994). La riproducibilita` del metodo e` compresa tra il 5 ed
il 10%. Il recupero di MeHg e` stato stimato aggiungendo quantita` note di MeHg prima della
fase di estrazione. L’analisi ha dimostrato recuperi medi del 75%, percio` i fattori di recupero
sono stati utilizzati per il calcolo finale dei risultati. Per ogni serie di campioni sono stati
analizzati due bianchi allo scopo di valutare la presenza di eventuali contaminazioni.
Mercurio gassoso disciolto (DGM)
Per la determinazione del mercurio gassoso (DGM), una aliquota del campione e` stata
immediatamente trasferita in un separatore liquido-gas e flussata a 300-400 mL min-1 sotto
N2 per 10 minuti. Le specie volatili sono state raccolte su una trappola in oro che e` stata poi
trasferita ad un sistema di rilevazione in fluorescenza a doppio amalgama. In breve, il Hg
presente nella prima trappola di campionamento e` stato rilasciato a seguito del riscaldamento
(˜500°C) per un minuto in flusso di Ar (30 - 40 mL min-1) e catturato a livello di una
seconda trappola. Da qui, il Hg e` stato nuovamente termodesorbito e rilevato come Hg(0)
in fluorescenza atomica (CV AFS analyzer, Tekran 2500). La calibrazione del sistema e`
stata effettuata con Hg gassoso mantenuto alla temperatura di 4°C in una unita` Tekran
2505 (mercury vapour calibration unit). Circa 10-20 µL di gas vengono trasferiti al sistema
per mezzo di una siringa dotata di un setto e la quantita` di Hg iniettata viene calcolata
sulla base della legge dei gas e corretta per la differenza di temperatura tra la fase gassosa
e la siringa stessa. Il limite di rilevabilita` del metodo e` di 0.02 pM, calcolato sulla base
della deviazione standard ottenuta dall’analisi di 3 bianchi. La ripetibilita` del metodo e` del
4%. Il metodo e` descritto in maniera piu` dettagliata in Horvat et al. (2003) e G˚ardfeldt
et al. (2003). Il DGM cos`ı determinato comprende tutte la specie volatili del Hg presenti in
soluzione acquosa, ovvero l’Hg(0) e il dimetilmercurio (CH3)2Hg.
Ossigeno, DIC, DOC
La concentrazione dell’O2 disciolto in acqua e` stata determinata basandosi sul metodo
di Winkler Grasshoff et al. (1983) o iodimetrico. Il metodo e` basato sull’aggiunta di una
soluzione di Mn, in presenza di una soluzione satura di ioduro di potassio (KI) in ambiente
basico. L’O2 disciolto precipita rapidamente sotto forma di idrossidi misti di Mn. In condi-
zioni acide, gli ioduri sono trasformati in I2 che viene successivamente titolato per mezzo di
una soluzione standardizzata di tiosolfato (S2O
2−
3 ). La titolazione e` stata eseguita per via
potenziometrica, utilizzando un sistema automatizzato (Mettler Toledo, DL 21).
Per l’analisi del carbonio organico disciolto (DOC), 10 mL di campione filtrato sono
stati acidificati mediante 100 µL di una soluzione di HCl 6M. La CO2 cos`ı formata deriva
dalle specie carbonatiche inorganiche ed e` stata eliminata mediante gorgogliamento ottenuto
con un flusso continuo di O2 pari a circa 100 mL min-1. La concentrazione del DOC e`
stata quindi determinata mediante il metodo di ossidazione catalitica ad alta temperatura
(Sugimura and Suzuki, 1988), utilizzando un analizzatore Shimadzu TOC-5000A. Il metodo
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prevede la combustione catalitica a 680°C del campione, privo delle specie inorganiche. Per la
calibrazione dello strumento, sono state utilizzate soluzioni a concentrazione nota di potassio
idrogeno ftalato.
Il carbonio inorganico disciolto (DIC) e` stato analizzato con la stessa strumentazione
utilizzata per il DIC ma, in questo caso, i campioni sono stati iniettati direttamente nel-
lo strumento e acidificati automaticamente con acido fosforico al 25%. La concentrazione
totale della CO2 formatasi dalle specie carbonatiche e` stata rilevata mediante un rilevato-
re NDIR (infrarosso non dispersivo). Per la calibrazione, sono state utilizzate soluzioni a
concentrazione nota di carbonato e bicarbonato di sodio.
Ferro, manganese e H2S
Fe e Mn disciolti sono stati determinati in assorbimento atomico tramite fornetto di grafite
(Perkin Elmer AAnalyst 100, GFAAS) utilizzando Mg(NO3)2 come modificante di matrice.
Il limite di rilevabilita` del metodo e` risultato pari a 0.01 µmol L−1 con una RSD < 4%.
L’H2S e` stato determinato per via spettrofotometrica, previo trattamento del campione con
una soluzione di acetato di zinco al 6% Grasshoff et al. (1983).
40
6 RISULTATI E DISCUSSIONE
6 Risultati e discussione
6.1 Carote di sedimento
6.1.1 Fase solida
Dal punto di vista granulometrico, i siti MB ed MC presentano caratteristiche simili ed
omogenee con la profondita`, essendo entrambi caratterizzati dalla presenza di silt sabbioso
secondo la classificazione tessiturale di Shepard (1954). A parita` di caratteristiche granulo-
metriche, il sito MC risulta piu` ricco in sostanza organica, con un valore medio di carbonio
organico (Corg) pari a 1.05% rispetto allo 0.76% di MB. Azoto totale (Ntot ) e carbonio totale
(Ctot) sono invece simili nei due siti (Ntot 0.12% in MB e 0.14% in MC; Ctot7.17% in MB e
6.67% in MC).
L’origine della sostanza organica influenza l’efficacia nella sua rimineralizzazione ad opera
dei batteri nei sedimenti marini (Aller, 1998; Aller & Blair, 2004). Il Corg di origine terre-
stre (ad es. cellulosa, lignina) e` piu` refrattario alla degradazione e, di conseguenza, viene
accumulato e preservato nei sedimenti piu` facilmente che il detrito planctonico, piu` ricco
in aminoacidi e proteine (Hedges et al., 1997). L’affinita` tra il Hg e la sostanza organica
e` ben documentata in letteratura(Ravichandran, 2004; Hollweg et al., 2009) e l’origine e la
qualita` della sostanza organica presente nei sedimenti possono influenzare la mobilita` del Hg
all’interfaccia acqua-sedimento.
La sostanza organica di origine terrestre, che deriva dalla decomposizione delle piante
vascolari, e` tipicamante impoverita in biomolecole contenenti N, mentre i prodotti della
fotosintesi che costituiscono la biomassa fitoplanctonica sono caratterizzati da un contenuto
in N piu` elevato (Gon˜i et al., 2003). Sulla base di queste considerazioni, il rapporto molare
Corg:Ntot puo` essere utilizzato per discriminare l’origine della sostanza organica tra autoctona
(di origine marina) ed alloctona ( di provenienza terrestre). Generalmente, il fitoplancton
presenta valori di C:N < 8, laddove il materiale organico che deriva dalla decomposizione
delle piante vascolari terrestri e` caratterizzato da un rapporto C:N > 14.
Nelle stazioni indagate, il rapporto C:N medio risulta piu` elevato nel sedimento di MC
(8.9) rispetto ad MB (7.8). Nonostante la vicinanza di entrambi i siti sperimentali a foci
fluviali, tali valori del rapporto C:N sono associabili ad un apporto di sostanza organica di
origine prevalentemente marina, anche se e` lecito supporre che una certa frazione della so-
stanza organica presente nel sedimento derivi anche dagli apporti terrigeni di origine fluviale.
Considerando la variazione stagionale del rapporto C:N, si osserva una sua diminuzione nel
periodo estivo, sia in MB (6.3) che in MC (6.4), rispetto al valore medio associato all’au-
tunno (8.4 MB; 10.2 MC) ed inverno (8.8 MB; 10.2 MC). Tale diminuzione potrebbe essere
legata alla diminuzione delle portate fluviali, tipica dell’estate, associata ad una maggiore
produttivita` della biomassa fitoplanctonica ed un incremento del flusso di sostanza organica
autoctona fresca e labile al sedimento. Dall’osservazione dei valori di C:N, inoltre, si evi-
denzia come il sito MC risenta, probabilmente, di una maggiore influenza fluviale/terrestre
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rispetto al sito MB.
I profili di Ctot sono risultati costanti in entrambi i siti e non presentano significative
variazioni stagionali. Corg ed Ntot, invece, variano stagionalmente (Figure 18 e 19); in par-
ticolare, il valore massimo si sposta dalla superficie verso i livelli sedimentari piu` profondi
durante il periodo estivo (Luglio 2009), suggerendo l’attiva degradazione della sostanza or-
ganica correlata all’attivita` batterica del sedimento nei mesi caratterizzati da temperature
piu` elevate.
Nelle Figure 20, 21 e 22 sono riportati i profili verticali di Hg e MeHg nei sedimenti e
nelle acque interstiziali, relativi ad MB e MC nelle 3 campagne sperimentali. Il contenuto
medio di Hg nei primi 7 cm del sedimento e` pari ad 1.44 ± 0.35 µg g-1 in MB e 4.33 ± 0.67
µg g-1 in MC. Tali valori risultano di un ordine di grandezza superiori rispetto al background
naturale stimato da Covelli et al. (2006b) per il Golfo di Trieste (0.13 ± 0.04 µg g-1). Il
livello di contaminazione del sito MC risulta comparabile a quello riscontrato nel settore
piu` occidentale della Laguna di Grado (vedi Fig. 8), mentre MB presenta un contenuto in
Hg tra i piu` bassi riscontrati a livello dell’intero bacino. In entrambi i siti, il picco di Hg
e` generalmente compreso tra i primi 2-3 cm di sedimento. Analogamente, anche i livelli di
MeHg sono piu` elevati in MC rispetto ad MB, con una media di 1.70 ± 0.96 ng g-1 contro
1.14 ± 0.74 ng g-1, rispetto ad un valore medio stimato per la Laguna in 1.61 ng g-1 (Covelli
et al., pers. comm.) e con il valore massimo nel livello 0-1, ad eccezione di Marzo 2009,
dove in MC il picco e` presente nel livello 5-7 cm. La percentuale di MeHg rispetto al Hg
totale e` piuttosto bassa e, generalmente, piu` elevata in superficie con una media pari allo
0.09% in MB ed allo 0.04% in MC. Questi dati sono comparabili a quelli osservati in ambienti
simili, come la Laguna di Venezia (0.05-0.30%) da Bloom et al. (2004), la Laguna di Thau
(0.02-0.80%) da Muresan et al. (2007) ed il bacino di Grado (0.003-0.114%) da Covelli et al.
(2008).
6.1.2 Acque interstiziali
L’analisi delle specie mercurifere (Hg e MeHg) disciolte nelle acque interstiziali evidenzia una
notevole variabilita` stagionale. I valori piu` elevati di Hg sono stati rilevati in Luglio (Fig.
22), dove nel sito MB (primi 5 cm di sedimento) il Hg variava da un minimo di 386 ng L-1 ad
un massimo di 4317 ng L-1, il valore piu` elevato registrato in tutta la fase sperimentale. Al
contrario, in Ottobre (Fig. 20) e Marzo (Fig. 21), le concentrazioni misurate sono nettamente
inferiori ed i valori massimi sono presenti nel sito MC. Nei livelli subsuperficiali e` evidente
un incremento della concentrazione. In particolare, in MB sono stati registrati 9.6 ng L-1
(5-7 cm) in Ottobre , 21.8 ng L-1 (2-3.5 cm) in Marzo e 4317 ng L-1 (3.5-5 cm) in Luglio.
Al contrario, in MC sono i livelli superficiali (livello 0-1) a mostrare i valori piu` elevati in
Ottobre (15.7 ng L-1 ) e Luglio (269 ng L-1 ), mentre in Marzo l’andamento e` simile a quello
osservato in MB (27.0 ng L-1 , 5-7 cm). Questo comportamento e` simile a quanto osservato
da Covelli et al. (2008) per la Laguna di Grado, dove l’aumento della concentrazione con la
profondita` era, pero`, piu` marcato, con concentrazioni elevate anche nel periodo invernale.
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Figura 19: Profili verticali di Corg ed Ntot nel sedimento, stazione MC.
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Figura 21: Profili verticali del Hg e MeHg nel sedimento e nelle acque interstiziali. Campagna
invernale (Febbraio-Marzo 2009).
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Figura 22: Profili verticali del Hg e MeHg nel sedimento e nelle acque interstiziali. Campagna
estiva (Luglio 2009).
La precipitazione e la dissoluzione degli idrossidi di Fe e Mn o delle loro forme legate ai
solfuri puo` essere determinante nel definire la ripartizione tra acqua e sedimento delle specie
mercurifere (Gagnon et al., 1996; Bloom et al., 1999). Queste fasi solide costituiscono la
porzione “reattiva” del sedimento come riportato in Huerta-Diaz and Morse (1990).
In MB ed MC non e` stata riscontrata correlazione tra il Hg ed il Fe e Mn nelle acque
interstiziali (Figg. 23 e 24), quindi la precipitazione di Hg con ossi-idrossidi di Fe potrebbe
essere uno dei meccanismi che regolano la ripartizione delle specie mercurifere tra fase solida
e disciolta, ma non il predominante. Tuttavia, i picchi di concentrazione del Fe e del Mn
nelle acque interstiziali rivelano che la zona piu` attiva per i processi redox di dissoluzione e`
compresa nei primi 3 cm di sedimento, suggerendo che il redoxclino e` generalmente situato
in prossimita` dell’interfaccia acqua-sedimento.
La distribuzione del Hg tra sedimento ed acque interstiziali puo` anche venire espressa in
funzione del logaritmo del coefficiente di ripartizione solido-liquido (KD) espresso in L kg
-1
(Hammerschmidt et al., 2004). Il rapporto KD e` indicativo dei processi di adsorbimento e
desorbimento della fase disciolta rispetto alla fase solida (Hammerschmidt and Fitzgerald,
2004). I valori di log (KD) mostrano per entrambi i siti investigati valori simili in Ottobre
(2.22 in MB; 2.07 in MC) e Marzo (2.60 in MB; 2.31 in MC) ed una diminuzione nel mese
di Luglio (0.34 in MB; 1.79 in MC).
Tali valori risultano inferiori a quanto riportato per la Laguna di Grado da Covelli et al.
(2008), dove una KD attorno a 6 era risultata simile ad una stazione posta nel Golfo di
Trieste, alla foce del fiume Isonzo (D6, Faganeli et al., 2003) e piu` elevata rispetto alla zona
centrale del medesimo Golfo (stazione AA1; Covelli et al., 1999) e alla zona estuarina del
fiume Isonzo indagata da Hines et al. (2006).
La diminuzione della KD osservata nel periodo estivo, rispecchia il maggior rilascio del
Hg dalla fase solida a quella disciolta. In Luglio sono infatti state osservate le maggiori
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Figura 24: Profili verticali di Fe e Mn nelle acque interstiziali, sito MC.
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concentrazioni di Hg disciolto nelle acque interstiziali, che e` quindi maggiormente disponibile
ai processi di trasformazione. Il periodo estivo e` caratterizzato da un maggior consumo
della sostanza organica ed e` stato osservato (Marvin-DiPasquale et al., 2009) che ad un suo
decremento, corrisponde un decremento del rapporto KD.
Benche` modelli di speciazione chimica suggeriscano il ruolo predominante dei solfuri nella
complessazione del Hg(II) (Benoit et al., 1999) e del MeHg (Dyrssen and Wedborg, 1991) nelle
acque interstiziali, la sostanza organica puo` avere un ruolo importante nel partizionamento
del Hg tra la fase solida e quella disciolta. Secondo Hammerschmidt et al. (2004), ligandi
organici possono complessare il Hg e determinarne la speciazione in ambienti anossici poveri
in solfuri. Inoltre, e` stato osservato che la sostanza organica disciolta (dissolved organic
matter, DOM) puo` competere con i solfuri in ambienti anossici (Ravichandran, 2004). In una
serie di studi condotti sulle Florida Everglades, Ravichandran et al. (1998; 1999) osservarono
come il DOM aumentasse la solubilita` del cinabro ( Kps = 10
-36.8), inibendo al tempo stesso
la precipitazione del metacinabro (Kps = 10
-36.4).
I profili di concentrazione per DIC e DOC nelle acque interstiziali di MB ed MC sono
riportati nelle Figure 25 e 26. Il DOC mostra per MB picchi di concentrazione piu` superficiali
rispetto ad MC, dove, comunque, la zona di massima concentrazione si sposta verso la su-
perficie in estate. Al contrario, in entrambi i siti, il DIC mostra generalmente concentrazioni
piu` elevate in prossimita` dell’interfaccia acqua-sedimento.
Le concentrazioni di DOC nella stazione MB sono comprese tra 38.6 mmol L−1 (Febbraio
2009, livello 0-1 cm) e 80.3 mmol L−1 (Ottobre 2008, livello 5-7 cm). Il valore medio,
considerando tutti gli strati analizzati durante le tre campagne, e` risultato pari a 57.9 ±
11.6 mmol L−1. Nella stazione MC, le concentrazioni sono risultate comprese tra 31.1 mmol
L−1 (Ottobre 2008, livello 1-2 cm) e 160.8 mmol L−1 (Luglio 2009, livello 2-3.5 cm), con un
valore medio di concentrazione pari a 72.7 ± 29.3 mmol L−1. Tali valori risultano simili a
quanto evidenziato in una stazione costiera del Golfo di Trieste (De Vittor, 2004) ma sono
sensibilmente inferiori rispetto a quanto osservato da Covelli et al. (2008) per la Laguna di
Grado.
In entrambe le stazioni, l’andamento dei profili verticali di concentrazione evidenzia un
aumento dei valori di DOC a partire dal secondo-terzo livello. Incrementi consistenti so-
no stati evidenziati nella stazione MC, soprattutto nelle campagne primaverile ed estiva.
L’aumento della concentrazione del DOC nelle acque interstiziali puo` essere dovuto a diversi
fattori che, in generale, sono legati all’attivita` microbica sulla sostanza organica e particel-
lata, come fenomeni di essudazione, escrezione o la degradazione e lisi cellulare. Inoltre,
il DOC puo` anche venire introdotto nell’ambiente marino da fonti alloctone Pettine et al.
(1999).
L’incremento della sua concentrazione nelle acque interstiziali implica la presenza di una
produzione netta di DOC lungo la profondita` del sedimento (Alperin et al., 1999), la quale
riflette il bilancio tra i processi di produzione e di rimozione. La velocita` di mineralizzazione
della sostanza organica e` superiore alla diffusione molecolare, principale fattore di movimento
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delle specie ioniche e molecolari in un sedimento non perturbato e, di conseguenza, fenomeni
di accumulo del DOC in profondita` sono generalmente prevedibili, dato il lungo tempo di
permanenza del DOC nel sedimento. L’accumulo maggiore in MC potrebbe essere dovuto
alla presenza di fenomeni piu` intensi di bioturbazione. In questo caso, l’apporto di ossigeno
in zone anossiche del sedimento determina un aumento della cinetica di mineralizzazione
della sostanza organica ed un conseguente accumulo di DOC, favorito, anche, dalle elevate
temperature del periodo estivo. Tale accumulo e` generalmente dovuto ad un aumento nella
concentrazione di frazioni del DOC ad alto peso molecolare, costituite prevalentemente da
acidi fulvici (Krom and Sholkovitz, 1977), meno degradabili.
Il DIC corrisponde alla somma delle specie carbonatiche inorganiche presenti nella fase
disciolta. La sua concentrazione nelle acque interstiziali rispecchia l’intensita` dei processi di
mineralizzazione che avvengono nei sedimenti e nell’acqua interstiziale stessa. Una parte di
queste specie ioniche, pero`, puo` interagire con altri elementi, presenti nella fase disciolta o
in quella solida e, di conseguenza, risulta difficile trovare una relazione diretta tra i processi
di ossidazione ed il contenuto in DIC.
Le concentrazioni di DIC nell’acqua interstiziale in MB sono variate tra 3.30 mmol L−1
(Ottobre 2008, livello 2-3.5 cm), e 4.82 mmol L−1 (Luglio 2009, livello 5-7 cm). Il valore
medio di concentrazione, considerando tutti gli strati analizzati durante le tre campagne, e`
risultato pari a 3.69 ± 0.21 mmol L−1. Nella stazione MC, il DIC presenta concentrazioni
mediamente superiori rispetto a MB, con valori compresi tra 3.56 mmol L−1 (Marzo 2009,
livello 3.5-5 cm), e 5.31 mmol L−1 (Luglio 2009, livello 5-7 cm). Il valore medio per questa
stazione e` risultato pari a 4.31 ± 0.24 mmol L−1. In entrambe le stazioni, il picco massimo di
concentrazione di DIC si sposta verso gli strati piu` profondi del sedimento durante l’estate.
Tale comportamento e` probabilmente attribuibile a processi anaerobi di decomposizione della
sostanza organica (Alperin et al., 1994).
Il periodo estivo sembra caratterizzato da un maggior consumo della sostanza organica,
cui e` associabile una maggiore intensita` dei processi batterici di respirazione. Il maggior
rilascio di DIC e DOC nei mesi piu` caldi ed in particolare nel periodo estivo, soprattutto
nella stazione MC, potrebbe avere un ruolo importante nella speciazione del Hg nelle acque
interstiziali.
I profili verticali di concentrazione del MeHg nelle acque interstiziali (Figure 20, 21 e
22) mostrano valori medi piu` elevati in MC rispetto ad MB, ad eccezione della campagna
estiva, dove in MB e` stato registrato un picco di 1.2 ng L-1 nel primo cm di sedimento. La
concentrazione piu` elevata di MeHg e` invece stata rilevata nel livello 5-7 cm del sito MC
durante la campagna autunnale (6.5 ng L-1). La presenza del MeHg nelle acque interstiziali
puo` essere dovuta sia alla produzione in situ da parte dei batteri solfato-riduttori (Compeau
and Bartha, 1985), sia alla dissoluzione di fasi solide con le quali esso era precipitato in
condizioni ossiche, quali ad esempio gli ossidi-idrossidi di Fe e Mn (Gagnon et al., 1997;
Bloom et al., 1999). Inoltre, la quantita` e qualita` della sostanza organica presente, disponibile
per la degradazione batterica, puo` controllare la produzione del MeHg in sedimenti anossici
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Figura 26: Profili verticali di DIC e DOC nelle acque interstiziali, sito MC.
(Gagnon et al., 1996; Lambertsson and Nilsson, 2006).
Il rapporto medio MeHg/Hg nelle acque interstiziali risulta significativo in termini per-
centuali in Ottobre (6.5% in MB; 20.2% in MC) e Marzo (10.4% in MB; 3.6% in MC),
mentre in Luglio il MeHg rappresenta meno dello 0.5% in entrambe le stazioni. In Covelli
et al. (2008), lo stesso rapporto variava tra lo 0.1 e il 15% in tutte le stagioni investigate
e risultava simile a quanto riscontrato nella laguna di Thau da Muresan et al. (2007). E’
interessante notare come questi valori siano mediamente inferiori a quelli rilevati nel Golfo
di Trieste (Covelli et al., 1999), dove sono stati osservati picchi subsuperficiali massimi con
rapporti del 58% durante il periodo autunnale.
In entrambi i siti sperimentali, la zona attiva della metilazione si sposta verso l’interfaccia
acqua-sedimento durante l’estate (Fig. 22), in modo piu` evidente nel sito MB. Un compor-
tamento simile era gia` stato osservato nella Laguna di Grado da Covelli et al. (2008) dove,
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pero`, il contributo del MeHg alla fase disciolta risultava essere piu` rilevante, suggerendo
che i processi di metilazione in atto nei sedimenti della Laguna di Marano sono di minore
intensita`, in conseguenza di condizioni ambientali meno favorevoli.
Diversi autori (Gilmour et al., 1998; King et al., 1999, 2001; Langer et al., 2001; Merritt
and Amirbahman, 2008) hanno osservato che nei sedimenti marini ed estuarini i tassi di
metilazione appaiono piu` elevati in prossimita` dell’interfaccia acqua-sedimento rispetto ai
livelli piu` profondi (Merritt and Amirbahman, 2009). Questo declino con la profondita` nella
capacita` della comunita` batterica di metilare il Hg e` stato attribuito sia ad una inibizione
dovuta alla presenza di solfuri S(-II) (Gilmour et al., 1998; Langer et al., 2001), sia all’effetto
di una diminuzione nella qualita` del substrato organico sull’attivita` metabolica dei batteri
solfato riduttori (King et al., 1999). L’inibizione dovuta ad S(-II) e` stata interpretata in
maniera molteplice da diversi autori. Secondo (Benoit et al., 1999a) i complessi Hg-S(-II)
sono preferenzialmente speciati in forme cariche. (Choi and Bartha, 1994) suggeriscono
che l’S(-II) possa sequestrare il Hg inorganico come HgS(s), limitandone in tal modo la
disponibilita` (Covelli et al., 1999; Langer et al., 2001), oppure possa interagire direttamente
con il MeHg per formare dimetilmercurio, volatile, rimuovendolo dalle acque interstiziali
(Baldi et al., 1993).
Tuttavia, i meccanismi attraverso i quali Hg inorganico, S(-II) e DOM interagiscono
per dare le concentrazioni di MeHg osservate nei sedimenti e nelle acque interstiziali sono
probabilmente molto piu` complicati di quanto gli studi di tipo speciativo abbiano sinora
dimostrato.
I profili verticali dell’H2S nelle acque interstiziali sono, purtroppo, disponibili per il solo
mese di Luglio e vengono riportati in Fig. 27. L’H2S era risultato inferiore al limite di rile-
vabilita` nella campagna autunnale, in entrambe le stazioni, mentre il dato non e` disponibile
per quanto riguarda la campagna invernale. I profili dell’H2S mostrano come, nel periodo
estivo, la concentrazione media nelle acque interstiziali sia piu` elevata in MC (1.7 ± 0.7 µmol
L−1) che in MB (1.3 ± 0.4 µmol L−1). In MB, il picco di concentrazione risulta pari a 1.90
µmol L−1 ed e` stato riscontrato nel livello 1-2 cm. Un secondo picco si osserva nel livello piu`
profondo (5-7 cm), con un valore di concentrazione pari a 1.45 µmol L−1. In MC, il valore
piu` elevato e` pari a 2.26 µmol L−1 nel livello 0-1 cm, con un secondo picco di 2.21 µmol L−1
piu` profondo, nel livello 2-3.5 cm. Confrontando i profili estivi dell’H2S con quelli relativi
al Hg e MeHg (Fig. 22), si nota come per il sito MB il MeHg presenti un picco superficiale
(0-1 cm), corrispondente anche alla zona di massimo accumulo del MeHg nel sedimento, ed
un leggero aumento della concentrazione con la profondita`, che sembra in accordo con le
zone di maggior rilascio di solfuri. In MC, il picco di MeHg nelle acque interstiziali e` meno
intenso che in MB (circa la meta`) e situato nel livello 3.5-5 cm, in prossimita` della zona
piu` profonda di rilascio di H2S. Non c’e` invece corrispondenza tra la profondita` del picco di
MeHg nell’acqua interstiziale e nel sedimento. In MC, la concentrazione massima di MeHg
nel sedimento e` pari alla meta` di quella presente in MB ed e` rilevata nel livello sedimentario
piu` superficiale. E’ interessante notare che, mentre in MB il picco del Hg corrisponde al
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Figura 27: Profili verticali di H2S nelle acque interstiziali, campagna estiva.
livello di minor accumulo di H2S nelle acque interstiziali (3.5-5 cm), in MC tale picco risulta
superficiale e corrispondente alla zona apparente di massima solfato-riduzione.
Dai profili estivi, inoltre, si evidenzia anche che le zone piu` attive per la solfato-riduzione
corrispondono ai livelli in cui e` massima la concentrazione del DOC nelle acque interstiziali,
sia in MB che in MC, con un andamento piu` simile al MeHg di quanto sia osservabile per
l’H2S.
La solfato-riduzione, quindi, sembrerebbe piu` attiva in MC, con valori di concentrazione
piu` elevati e picchi piu` superficiali. A questi andamenti corrispondono profili di MeHg che,
sebbene siano compatabili con l’ipotesi di una maggiore produzione di MeHg in corrispon-
denza delle zone piu` attive della solfato-riduzione, rivelano anche una possibile relazione con
la sostanza organica disciolta. Come gia` accennato, quindi, il rilascio e la produzione di Hg
e MeHg, la degradazione della sostanza organica e il rilascio di potenziali ligandi organici e
la solfato-riduzione comportano una serie complessa di interazioni difficilmente interpretabili
da un punto di vista strettamente meccanicistico (Merritt and Amirbahman, 2009).
Nell’acqua di velo, ovvero la porzione della colonna d’acqua a diretto contatto col se-
dimento, la concentrazione di Hg e MeHg e` generalmente inferiore a quella misurata nelle
acque interstiziali, in conseguenza dei processi diagenetici che hanno luogo nei sedimenti.
Fanno eccezione il comportamento di MC nella campagna autunnale, dove la concentrazione
del Hg e` piu` elevata nell’acqua di velo (23.1 ng L-1) che nelle acque interstiziali (15.7 ng L-1)
ed il sito MB in Marzo, dove il valore registrato per l’acqua di velo rispetto al MeHg (1.4
ng L-1) risulta essere quintuplo rispetto a quanto misurato nel sedimento (285 pg L-1). Sulla
base dei dati raccolti per le acque di velo ed interstiziali, e` stato possibile calcolare i flussi
diffusivi per i due siti sperimentali, in tutte e tre le campagne stagionali.
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6.1.3 Flussi diffusivi
I flussi diffusivi rappresentano una misura istantanea del flusso di soluti che diffondono at-
traverso l’interfaccia acqua-sedimento, lungo un gradiente di concentrazione. Valori positivi
del flusso indicano un eﬄusso dalle acque interstiziali verso la colonna d’acqua sovrastante,
valori negativi rappresentano un influsso o rimozione dalla colonna d’acqua.
In questo studio, i flussi diffusivi sono stati determinati applicando la prima legge di Fick
adattata ai sedimenti (Berner, 1980; Covelli et al., 2008). In presenza di un gradiente di
concentrazione tra le acque interstiziali del livello piu` superficiale del sedimento (0-1 cm) e
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dove F e` il flusso di un soluto di concentrazione C alla profondita` z, φ e` la porosita` del
sedimento calcolata nell’intervallo 0-1 cm, θ rappresenta la tortuosita` (adimensionale), Dw e`








Per Dw sono stati usati i valori proposti da Gobeil and Cossa (1993) e Mason et al.
(1993) per il Hg (5 10−6cm−2s−1) ed un valore di 1.2 10−5cm−2s−1 per il MeHg (Dyrssen and
Wedborg, 1991; Hammerschmidt et al., 2004).
Tabella 1: Flussi diffusivi relativi a Hg e MeHg (espressi in ng m-2 d-1)
MB MC BAR
Data Hg MeHg Hg MeHg Hg MeHg
Ottobre 2008 6.8 0.1 -12.2 4.9 Settembre 2005 38.6 16.3
Febbraio-Marzo 2009 14.8 -5.5 31.7 nd Febbraio 2004 -36.9 3.6
Luglio 2009 570.0 4.2 412.6 0.0 Luglio 2005 95.0 -1.8
Per il Hg, i flussi diffusivi (Tab. 1) sono risultati paragonabili tra i siti MB ed MC. I
flussi piu` importanti si verificano nel periodo estivo (570 ng m-2 d-1 in MB; 412.6 ng m-2
d-1 in MC) mentre in autunno ed inverno essi sono piu` trascurabili. Nel caso di MC, si
ha un leggero influsso in Ottobre (-12.2 ng m-2 d-1), dovuto alla piu` alta concentrazione
del metallo nell’acqua di velo. A confronto con quanto riportato in Covelli et al. (2008)
per il sito BAR, posto in laguna di Grado, si osserva come il comportamento in BAR sia
analogo a quanto osservato in MB ed MC, con il maggiore flusso di Hg registrato in Luglio,
sebbene il valore calcolato (95 ng m-2 d-1) sia di quasi 5 volte inferiore rispetto al settore
maranese. Inoltre, per la Laguna di Grado si era registrato un flusso negativo durante il
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periodo invernale (Febbraio). L’entita` dei flussi diffusivi calcolati in MB e MC risulta simile
a quanto riportato per la laguna di Thau da Muresan et al. (2007) e pari a circa la meta`
dei flussi osservati da Covelli et al. (1999) in una stazione (AA1) sita al centro del Golfo di
Trieste.
I flussi diffusivi calcolati per il MeHg (Tab. 1) presentano differenze sostanziali tra i due
siti indagati ed appaiono di modesta entita`, considerando l’elevata concentrazione del MeHg
nelle acque interstiziali. I flussi sono meno importanti rispetto a quelli del Hg ed evidenziano
differenze minime tra il massimo flusso di MB in Luglio (4.2 ng m-2 d-1) e il relativo minimo
di Marzo (-5.5 ng m-2 d-1), dove e` stato registrato un leggero influsso verso il sedimento. In
MC, il flusso massimo si ha in Ottobre (4.9 ng m-2 d-1), mentre in Luglio il flusso e` pari a
zero; manca dal calcolo il flusso diffusivo di Marzo, a causa di una concentrazione di MeHg
stimata al di sotto del limite di rilevabilita` sia nell’acqua di velo che nel livello 0-1 cm. In
un confronto con la sperimentazione svolta nella Laguna di Grado (Covelli et al., 2008), i
flussi stimati per il settore maranese risultano essere ad essi inferiori. Il sito BAR in Laguna
di Grado si comporta in modo simile ad MC, con un massimo autunnale (16.3 ng m-2 d-1)
ed un leggero influsso in estate (-1.8 ng m-2 d-1). Tuttavia, il flusso massimo autunnale in
BAR e` quasi triplo rispetto al massimo calcolato in Ottobre per MC ed in Luglio per MB,
evidenziando una maggiore mobilita` del MeHg dal sedimento alla colonna d’acqua.
Dal confronto dei flussi diffusivi non sembra che vi sia una sostanziale differenza tra MB
ed MC per quanto riguarda il comportamento del Hg , laddove, invece, vi sono importanti
differenze con la Laguna di Grado. Nel caso del MeHg, i flussi stimati per il settore maranese
differiscono tra le due stazioni sperimentali e risultano inferiori a quanto riscontrato in La-
guna di Grado e piuttosto trascurabili. Flussi piu` elevati di Hg e MeHg sono stati riportati
per le lagune di Thau (Muresan et al., 2007) e Mugu (Rothenberg et al., 2008) ed in Lavaca
Bay (Gill et al., 1999). Tuttavia, bisogna ribadire che i flussi diffusivi rappresentano sola-
mente una stima istantanea del comportamento di un soluto all’interfaccia acqua-sedimento.
Per questo motivo, il comportamento biogeochimico di una specie puo` essere interpretato
in maniera piu` esaustiva integrando la variazione della sua concentrazione in un periodo di
tempo noto ed esprimendola in termini di flusso bentico.
6.2 Esperimenti in situ
6.2.1 Andamenti giornalieri
Il comportamento biogeochimico di Hg, MeHg e DGM e` stato monitorato in situ utilizzando
contemporaneramente le due camere bentiche (chiara e scura) nei due siti indagati MB e
MC, durante tutte e tre le stagioni di studio. L’introduzione della camera bentica scura
rappresenta una novita` rispetto alla configurazione utilizzata precedentemente nello studio
del comportamento biogeochimico del Hg in Laguna di Grado (Covelli et al., 2008) e nel
Golfo di Trieste (Covelli et al., 1999).
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Figura 28: Andamenti giornalieri del Hg, MeHg e DGM nei siti MB ed MC durante la
campagna autunnale.
Gli andamenti giornalieri per le specie mercurifere indagate, osservati all’interno delle
camere bentiche durante gli esperimenti di incubazione nelle tre campagne sperimentali, sono
riportati nelle Figure 28, 29, 30, 31. Un’indicazione sui processi di produzione e consumo
della sostanza organica all’interno delle camere bentiche e` invece data dagli andamenti di O2
e DIC, riportati nelle Figure 32, 33, 34 e 35. Per i dati numerici completi, si rimanda alle
Tabelle allegate in Appendice.
Le variazioni di O2 nella bentica chiara permettono di valutare la produzione primaria
netta (ossigeno prodotto dal popolamento fototrofo – ossigeno consumato dal popolamento
fototrofo ed eterotrofo), mentre le variazioni nella bentica scura rappresentano una misura
indiretta dei soli processi di respirazione. Le differenze evidenziate, quindi, riflettono il bi-
lancio tra le trasformazioni nel metabolismo delle comunita` presenti a livello del sedimento
e nell’acqua all’interno delle camere bentiche, ed i consumi dovuti ai processi chimici di os-
sidazione della sostanza organica. Decrementi di concentrazione dell’O2 nella bentica chiara
indicano che in determinati momenti i processi di respirazione superano quelli di produzio-
ne. Parallelamente, incrementi (inattesi) nella camera scura, dove la produzione primaria (e
quindi la produzione di O2) e` inibita dall’assenza di luce, risultano difficili da interpretare.
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Figura 29: Andamenti giornalieri del Hg, MeHg e DGM nei siti MB ed MC durante la
campagna invernale.
Tali risultati potrebbero indicare la presenza di una “dilatazione” nei processi di produzio-
ne primaria, ovvero la capacita` del popolamento fototrofo di continuare a produrre per un
certo periodo di tempo anche in assenza di luce, o semplicemente essere il frutto di qualche
inesattezza durante il campionamento e/o l’analisi.
Analogamente all’O2, anche la variazione nelle concentrazioni di DIC puo` essere utilizzata
per valutare la produzione apparente della comunita` fototrofa, in quanto riflette il bilancio tra
i processi di assimilazione della CO2 da parte degli organismi autotrofi e quelli di respirazione
(produzione di CO2) dello zooplancton, della fauna bentica e dei batteri durante il periodo
di incubazione (McGlathery et al., 2001). Il disaccoppiamento tra variazione giornaliera
di DIC e O2, evidenziato in piu` di un’occasione, puo` invece essere parzialmente dovuto a
fattori habitat-dipendenti quali, ad esempio, l’incorporazione non fotosintetica della CO2 e
la rimozione chemosintetica dell’O2 (Johnson et al., 1981).
Considerando i singoli andamenti stagionali, durante l’autunno (Ottobre 2008) nella ca-
mera bentica chiara e` stato registrato un leggero aumento della concentrazione del Hg durante
il fotoperiodo in MB (da 2.4 ng L-1 a 3.5 ng L-1). Al contrario, l’andamento in MC e` pressoche´
costante, con un valore medio di 5.5 ± 0.3 ng L-1, che risulta maggiore della concentrazione
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Figura 30: Andamenti giornalieri del Hg, MeHg e DGM nel sito MB durante la campagna
estiva.
media in MB (2.8 ± 0.7 ng L-1). Nella camera scura, il comportamento del Hg in MB risulta
essere inverso rispetto alla camera chiara, essendo diminuita la concentrazione nell’arco del
fotoperiodo da 2.4 ng L-1 a 1.3 ng L-1. In MC, la concentrazione oscilla attorno ad un valore
medio di 5 ng L-1. La concentrazione media del MeHg in MB (81.5 ± 16.9 pg L-1) e` doppia
rispetto ad MC (43.8 ± 15.8 pg L-1) nella camera chiara, con un picco osservato nelle ore
centrali del giorno. Nella camera scura, il MeHg decresce in MB durante il giorno fino a
valori prossimi al limite di rilevabilita` al termine del periodo di osservazione. Al contrario,
in MC, il MeHg nella camera bentica scura procede parallelamente a quanto osservato nella
camera chiara, con valori di concentrazione piu` elevati, fino ad un massimo di 90 pg L-1 al
termine dell’incubazione. Il DGM all’interno della bentica chiara decresce durante il giorno,
in entrambi i siti, da 54.0 pg L-1 a 30.6 pg L-1 in MB e da 40.4 pg L-1 a valori inferiori
al limite di rilevabilita` in MC. Il comportamento del DGM al buio risulta diverso, con un
incremento della concentrazione in MB fino a 70.3 pg L-1 ed un decremento in MC fino a
34.1 pg L-1.
Durante il periodo invernale (Febbraio-Marzo 2009), il Hg nella camera chiara risulta piu`
elevato in MC (valore medio 7.1 ± 0.4 ng L-1) che in MB, dove ad un inziale aumento della
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Figura 31: Andamenti giornalieri del Hg, MeHg e DGM nel sito MC durante la campagna
estiva.
concentrazione fa seguito un comportamento piuttosto costante, con una concentrazione che
oscilla attorno ad un valore medio di 3.3 ng L-1. Nella camera scura, il comportamento del
Hg risulta piu` irregolare, con un complessivo aumento della concentrazione in MB (da 1.2 ng
L-1 a 4.5 ng L-1) ed un decremento in MC (da 7.2 ng L-1 a 4.4 ng L-1). La concentrazione del
Hg risulta complessivamente piu` elevata nella camera bentica chiara rispetto a quella scura.
Per quanto riguarda il MeHg, per la camera chiara si osserva un comportamento opposto
nei due siti. In MB si ha un decremento della concentrazione da 46.5 pg L-1 a 33.5 pg L-1
mentre in MC la concentrazione aumenta da 35 pg L-1 a 80 pg L-1. In entrambi i siti, in
linea di massima, il comportamento del MeHg nella camera scura segue, con valori simili,
quello della chiara, con un decremento della concentrazione in MB ed un incremento in MC.
Il DGM aumenta nella camera chiara, in entrambi i siti, con una concentrazione media in
MC (228 ± 26 pg L-1) quasi tripla rispetto ad MB (66.9 ± 16.8 pg L-1). Nella camera scura,
si osserva un decremento in MC (da 209.6 pg L-1 a 128.5 pg L-1) ed una oscillazione in MB
attorno ad un valore medio di 50 pg L-1.
La campagna estiva (Luglio 2009) si e` caratterizzata per l’impiego della camera benti-
ca chiara in MC per un periodo prolungato (21h), in modo da verificare l’effetto del buio
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Figura 33: Andamenti giornalieri dell’ossigeno e del DIC nei siti MB ed MC durante la
campagna invernale.
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Figura 35: Andamenti giornalieri dell’ossigeno e del DIC nel sito MC durante la campagna
estiva.
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naturale sui processi biogeochimici in corso e confrontarlo con l’assenza di luce indotta artifi-
cialmente tramite la camera bentica scura. Il Hg nella camera chiara in MC rimane piuttosto
costante durante l’esperimento (5.5 ± 0.8 ng L-1), similmente a quanto osservato in MB (4.5
± 1.0 ng L-1). Nella camera scura, il comportamento del Hg in MC non presenta sostanziali
differenze rispetto alla camera chiara durante il giorno e nell’ultimo campionamento nottur-
no, suggerendo un comportamento simile anche durante la notte. In MB, il Hg aumenta di
concentrazione nella fase finale dell’esperimento, attestandosi su di un valore medio di 4.5 ±
0.8 ng L-1, comparabile a quanto osservato nella camera chiara e nel sito MC. Il comporta-
mento del MeHg e del DGM risulta, invece, piu` complesso. Il DGM, in particolare, presenta
una concentrazione sorprendentemente elevata durante la notte nel sito MC, all’interno della
camera chiara, raggiungendo quasi 1 ng L-1 al termine dell’incubazione. Questi valori sono
estremamente elevati, di un ordine di grandezza maggiori rispetto a quanto osservato durante
il giorno nella camera chiara in MB (valore medio, 63.2 ± 7.2 pg L-1). Anche il MeHg risulta
essere piu` elevato in MC, con una concentrazione media di circa 120 pg L-1, rispetto a 50 pg
L-1 rilevati in MB. Sia il MeHg che il DGM presentano in MB un picco di concentrazione
nelle ore centrali del giorno, piu` evidente nella camera scura. Per quanto riguarda il sito
MC, una concentrazione media del MeHg pari a 127 ± 14 pg L-1 nella camera scura risulta
simile al valore medio calcolato per l’intero esperimento (21h) condotto nella camera chiara
(118 ± 34 pg L-1), come gia` osservato per il Hg. Al contrario, la concentrazione media del
DGM nella camera scura in MC (242 ± 55 pg L-1) risulta essere molto inferiore a quanto
osservato nella camera chiara, sia durante il giorno che durante la notte.
Nelle campagne invernale ed estiva, MeHg e DGM sono stati monitorati anche all’esterno
delle camere, in colonna d’acqua. Durante l’inverno (Fig. 36), MeHg e DGM procedono
quasi parallelamente nei due siti indagati. Il MeHg e` risultato piu` elevato in MB (valore
medio 70.2 ± 44.7 pg L-1) che in MC (52.5 ± 21.8 pg L-1), con un picco pomeridiano visibile
in entrambi i siti (150 pg L-1 in MB; 80 pg L-1 in MC). D’altra parte, la concentrazione
del DGM e` risultata essere quasi tripla in MC (valore medio 207 ± 76 pg L-1) rispetto a
MB (68.0 ± 38.5 pg L-1), con picchi di concentrazione nelle ore centrali del giorno (≈100 pg
L-1 in MB; ≈270 pg L-1 in MC). L’andamento del DGM nella colonna d’acqua suggerisce
una forte dipendenza dei processi riduttivi del Hg con la luce, piu` evidente che nelle camere
bentiche. E’ possibile che, in assenza di processi degradativi, il DGM si accumuli all’interno
delle camere bentiche, risultando nelle elevate concentrazioni osservate durante l’incubazione.
In estate, la concentrazione del MeHg e del DGM al di fuori delle camere bentiche e` stata
monitorata lungo tutte le 21h dell’esperimento in MC (Fig. 37). Mentre il MeHg diminuisce
durante la notte, da 120 pg L-1 a 38 pg L-1, con un incremento alle prime luci dell’alba
(96.5 pg L-1), il DGM aumenta, con un picco di quasi 1 ng L-1, comparabile alla massima
concentrazione osservata all’interno della camera bentica chiara. MeHg e DGM sono, quindi,
risultati piu` elevati in MC che in MB, con il DGM in particolare che in MB si attesta su di
un valore medio di 74.4 ± 14.2 pg L-1 durante il giorno, inferiore di circa quattro volte la
concentrazione media registrata nell’analogo lasso di tempo in MC (267 ± 26 pg L-1).
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Figura 36: Andamenti giornalieri del Hg, MeHg e DGM all’esterno delle camere bentiche,
durante la campagna invernale.
In generale, in tutte e tre le campagne sperimentali, il Hg nella camera chiara mostra
una modesta variazione della concentrazione durante l’incubazione, in entrambi i siti. Al
contrario, sia il MeHg che il DGM sono caratterizzati da importanti fluttuazioni sia giorna-
liere che stagionali. Complessivamente, ad esclusione della campagna autunnale, Hg, MeHg
e DGM risultano piu` elevati nel sito MC rispetto ad MB. In entrambi i siti, le variazioni
di concentrazione sono piu` marcate durante il periodo estivo, caratterizzato da temperature
piu` elevate.
Nella camera bentica scura, in conseguenza dell’assenza di luce e quindi di fotosintesi e del
consumo di O2 da parte degli organismi eterotrofi, ci si poteva attendere una rimobilizzazione
di Hg maggiore rispetto alla camera chiara. Inoltre, in condizioni maggiormente riducenti,
si dovrebbe avere il rilascio del Hg intrappolato in fasi solide sensibili alla variazione del-
le condizioni redox (ossidi di Fe e Mn, sostanza organica) all’interfaccia acqua-sedimento.
Tuttavia, in entrambi i siti, il valore di Eh non variava significativamente tra le due camere
durante gli esperimenti di incubazione. Si puo`, quindi, affermare preliminarmente che, da un
punto di vista delle condizioni redox generali, la colonna d’acqua all’interno delle due camere
era pressoche´ identica. Da una prima analisi dei dati ottenuti, il comportamento delle specie
chimiche risulta simile in entrambe le configurazioni sperimentali. Tuttavia, sono state evi-
denziate alcune importanti eccezioni. Di seguito, si riporta una descrizione dettagliata dei
risultati ottenuti.
6.2.2 Discussione degli andamenti osservati
In linea generale, per quanto riguarda il Hg, la concentrazione media all’interno della camera
bentica chiara risulta sempre piu` elevata in corrispondenza del sito MC (6.1 ± 0.9 ng L-1)
rispetto a MB (3.7 ± 0.9 ng L-1). Confrontando i valori medi stagionali, si evidenzia che in
MB la concentrazione del Hg e` piu` elevata in Luglio (4.5 ng L-1 nella chiara e nella scura)
rispetto ad Ottobre (2.8 ng L-1e 2.2 ng L-1) e Marzo (3.3 ng L-1 e 2.3 ng L-1). In MC, invece,
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Figura 37: Andamenti giornalieri del Hg, MeHg e DGM all’esterno delle camere bentiche,
durante la campagna estiva.
i valori medi piu` elevati sono stati osservati in Marzo (7.1 ng L-1 e 5.9 ng L-1), con Luglio
(5.7 ng L-1 e 4.9 ng L-1) e Ottobre (5.5 ng L-1 e 4.8 ng L-1) paragonabili.
Si puo` ipotizzare che la temperatura piu` elevata del periodo estivo (24°C), associata ad
una maggiore attivita` metabolica delle comunita` batteriche, influenzi positivamente l’eﬄusso
del Hg dal sedimento alla colonna d’acqua in MB. Questa osservazione e` in accordo con le
evidenze riportate in letteratura, seconde le quali temperature piu` elevate stimolano il rilascio
di Hg e, di conseguenza, i processi di metilazione attraverso l’aumento dell’attivita` microbica
(Ullrich et al., 2001). In MC, al contrario, le specie indagate potrebbero essere sottoposte ad
altri tipi di regolazione, legati piuttosto alla geochimica del sedimento, quali il contenuto e la
qualita` del Corg a disposizione della comunita` batterica. Considerando l’esperimento estivo
in MC, si osserva che in assenza di luce il comportamento del Hg nella camera chiara non
sembra variare significativamente rispetto a quanto osservato durante il giorno. Alla fine
dell’esperimento, ovvero alla fine di un ciclo diurno, la concentrazione misurata all’interno
della camera chiara (5.7 ng L-1) risulta simile alla bentica scura (5.7 ng L-1) e di poco
superiore al primo prelievo effettuato (4.5 ng L-1).
Negli esperimenti condotti in laguna di Grado da Covelli et al. (2008), i valori di Hg
disciolto risultavano molto piu` elevati (fino a 85 ng L-1 in valle da pesca Artalina). Inoltre,
la dipendenza dalla temperatura risultava molto piu` netta, con andamenti che procedevano in
parallelo all’ossigeno disciolto ed inversamente al DIC, suggerendo l’importanza dell’attivita`
fotosintetica per il ciclo biogeochimico del metallo.
Gli andamenti relativi al comportamento del MeHg non evidenziano tra i due siti indagati
una sostanziale differenza in termini di concentrazione mediata tra tutte e tre le stagioni di
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indagine. Infatti, il valore medio registrato in MB e` di 53.5 ± 24.6 pg L-1 ed in MC di 79.9
± 36.6 pg L-1. Tuttavia, e` interessante sottolineare come, in parallelo a quanto osservato per
il Hg, anche in questo caso i valori piu` elevati siano associati a MC. Gli andamenti stagionali
risultano piu` marcati rispetto a quelli osservati per il Hg. Esiste, inoltre, una similarita`
tra gli esperimenti condotti in presenza o assenza di luce. Analogamente a quanto discusso
per il Hg, la temperatura piu` elevata del mese estivo, accoppiata ad un metabolismo piu`
rapido da parte del comparto batterico potrebbe essere il fattore principale nel determinare
la produzione e il rilascio del MeHg all’interfaccia acqua-sedimento (Ullrich et al., 2001). A
differenza del Hg, in MB la stagionalita` non sembra influenzare in modo univoco la con-
centrazione del MeHg nelle camere bentiche. I valori piu` bassi si hanno in Marzo (37.5 pg
L-1 nella bentica chiara e 32.2 pg L-1 nella scura), in corrispondenza della minore tempera-
tura dell’acqua (12°C), mentre in Luglio, nonostante la notevole differenza di temperatura
rispetto ad Ottobre (approssimativamente 24°C contro 18°C), la concentrazione del MeHg
nella camera chiara e` quasi la meta` (49.6 pg L-1 rispetto a 81.5 pg L-1) e nella camera scura
la differenza di concentrazione rispetto al periodo autunnale non sembra proporzionale alla
differenza di temperatura (69.0 pg L-1 contro 45.9 pg L-1). Per quanto riguarda MC, invece,
i valori maggiori si hanno durante l’estate (123 pg L-1 nella camera chiara e 110 pg L-1 in
quella scura), contrariamente a quanto accade per il Hg. La bassa temperatura registrata
in Marzo, al contrario, non sembra influenzare in modo negativo la produzione di MeHg,
con valori di concentrazione che nella camera chiara (70.0 pg L-1) sono superiori a quelli di
Ottobre (43.8 pg L-1), mese piu` caldo, anche se piu` oscillanti. Nella camera scura, il Me-
Hg in Ottobre (63.2 pg L-1) e Marzo (60.0 pg L-1) risulta avere una concentrazione media
praticamente identica. Per confronto, bisogna evidenziare che i valori registrati in MB ed
MC sono fino ad un ordine di grandezza inferiori rispetto a quelli determinati in laguna di
Grado, dove nel mese piu` caldo si erano raggiunti 1.8 ng L-1 (Covelli et al., 2008).
Diversi autori hannno evidenziato che la produzione del DGM negli ambienti acquatici e`
principalmente dovuta a reazioni di tipo fotochimico (Fantozzi et al., 2009). La variazione di
concentrazione del DGM, infatti, sembra procedere parallelamente all’andamento giornaliero
e stagionale della radiazione solare in acque lacustri, fluviali, estuarine (Amyot et al., 1997a;
Krabbenhoft et al., 1998; Amyot et al., 2000; Zhang and Lindberg, 2000) e in acqua di mare
(Kim and Fitzgerald, 1988; Amyot et al., 1997b; Cossa et al., 1997; Mason et al., 2001;
Rolfhus and Fitzgerald, 2001; Wangberg et al., 2001; Lanzillotta et al., 2002; Andersson
et al., 2007), raggiungendo i valori massimi di concentrazione in corrispondenza delle ore di
massima insolazione e nel periodo estivo.
In questo studio, tali osservazioni sono state confermate dalle misure effettuate all’esterno
delle camere bentiche in inverno ed estate. All’interno delle camere bentiche e durante la
notte nell’esperimento condotto in Luglio, invece, il comportamento del DGM risulta piu`
complesso e di difficile interpretazione sulla sola base di queste considerazioni. L’ipotesi
che la radiazione solare sia la causa principale del rilascio di DGM e` confermata durante
le campagne invernale ed estiva, laddove in Ottobre, ad un andamento parallelo nelle due
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camere, si associano valori piu` elevati nella bentica scura. Inoltre, in entrambe le camere, si
osserva una diminuzione dei valori di DGM durante l’arco della giornata. In questo contesto,
si poteva ipotizzare che gli andamenti delle concentrazioni di DGM nelle due camere potessero
procedere in modo opposto, ovvero ad un netto eﬄusso di DGM nell’esperimento condotto
in chiaro doveva corrispondere un flusso prossimo allo zero in quello condotto al buio.
La produzione di DGM in assenza di luce e` stata postulata da (Kim and Fitzgerald,
1988) sulla base della presenza di specie mercurifere volatili nelle acque profonde dell’Oceano
Pacifico, in particolare in prossimita` del sedimento. Kim e Fitzgerald (1986; 1988) hanno
suggerito un ruolo della componente biologica nel processo di riduzione del Hg, in particolare
dei batteri Hg-resistenti presenti nei sedimenti. Tale ipotesi e` stata successivamente rafforzata
da (Rolfhus and Fitzgerald, 2004), tramite l’incubazione alla luce ed al buio di campioni
d’acqua marina costiera provenienti dal Long Island Sound ed arricchiti con Hg(II). D’altro
canto, la versatilita` del comparto batterico nella capacita` di ridurre il Hg e` stata dimostrata
da (Barkay et al., 1991; Barkay and Wagner-Do¨bler, 2005) in esperimenti di laboratorio,
utilizzando campioni d’acqua raccolti in diversi contesti ambientali in aree contaminate da
attivita` industriali. Un esaustivo resoconto della resistenza batterica al Hg e` riportato in
(Barkay et al., 2003).
L’attivita` batterica nella riduzione del Hg(II) sembra essere principalmente guidata dalle
concentrazioni di Hg presenti nella fase disciolta ed in quella particellata (Rolfhus and Fitz-
gerald, 2004). Tuttavia, in diverse condizioni sperimentali (Fantozzi et al., 2009), l’apporto
osservato di DGM non superava mai il 4% del totale, benche` gli Autori abbiano sottolinea-
to che, a differenza dei processi di tipo fotochimico, i processi di riduzione batterica sono
indipendenti dalla luce e procedono ininterrotamente sia di giorno che di notte, con la dispo-
nibilita` del Hg(II) come substrato quale fattore limitante. A questo proposito, e` interessante
notare che e` stato anche osservato il processo inverso, ovvero l’ossidazione del Hg(0) al buio
ed in presenza di cloro (Amyot et al., 1997b). Tale processo, oltre a rimuovere il DGM,
potrebbe fornire nuovo substrato per i processi di metilazione, allo stesso modo in cui la
riduzione del Hg(II) lo rimuove.
La riduzione abiotica del Hg puo` procedere tramite reazioni fotochimiche (Nriagu, 1994)
nelle quali prende parte la sostanza organica (Matthiessen, 1998; Lanzillotta et al., 2004;
O’Driscoll et al., 2004; Garcia et al., 2005; Zhang, 2006) e/o tramite reazioni dirette di fotolisi
(Zhang and Lindberg, 2001). Tuttavia, gran parte di queste studi sono stati condotti su
campioni di acqua dolce, dove il DOC potrebbe avere un ruolo maggiore nella complessazione
del Hg(II) rispetto all’acqua di mare, favorendo i processi abiotici di riduzione (Xiao et al.,
1995; Andersson et al., 2007). In acque salmastre, quali quelle lagunari, il cloro potrebbe
competere con il DOC quale ligando per il Hg(II), con la formazione di complessi HgCl2−4 che
non sono facilmente ridotti da processi fotochimici abiotici (G˚ardfeldt and Jonsson, 2003).
Alcuni autori (Lanzillotta et al., 2002) hanno dimostrato che il CDOM (sostanza organica
disciolta cromofora) puo` favorire la fotoriduzione del Hg(II). Rispetto ai valori riscontrati in
Artalina e Barbana (Covelli et al., 2008), nel nostro sistema sperimentale le concentrazioni
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di DGM sono significativamente inferiori. Considerati i valori inferiori di DOC in MB e MC
rispetto a Barbana ed Artalina, la minor produzione di DGM potrebbe essere imputata ad
un minor contenuto in CDOM.
L’intensita` della radiazione solare che penetra all’interno delle camere bentiche, nella
regione spettrale della “radiazione fotosinteticamente attiva” (PAR), ovvero per lunghezze
d’onda (λ) comprese tra i 400 e i 700 nm, e` stata misurata attraverso una apposita sonda, in
modo da verificare l’eventuale infiltrazione della luce nella camera scura. La PAR rappresenta
l’insieme delle λ che gli organismi capaci di fotosintesi sono in grado di assorbire. Le misure
effettuate all’interno delle camere hanno dato come risultato 3155 µE m-2 s-1 per la camera
chiara e 581 µE m-2 s-1 per quella scura. Benche` vi sia una misurabile infiltrazione di
luce all’interno della camera bentica scura, probabilmente dovuta alla presenza di fori per il
campionamento e della non perfetta saldatura delle varie pareti in plexiglas di cui e` costituita,
e` evidente che via sia una notevole differenza nella quantita` di luce che raggiunge l’interno
delle due camere. E’ quindi confermata l’effettiva capacita` della camera scura di bloccare
gran parte della luce che arriva al sedimento, anche tenendo in considerazione che una parte
della radiazione solare viene dispersa dalla colonna d’acqua in funzione della sua torbidita`.
Bisogna, pero`, notare che le misure della PAR non tengono conto delle altre regioni dello
spettro solare, in particolare non misurano l’intensita` della radiazione UV (λ = 10-400 nm),
responsabile dei processi fotochimici. Il sole emette radiazione UV nelle bande UVA (λ =
400-315 nm), UVB (λ = 315-280 nm) e UVC (λ = 280-100 nm), delle quali appena il 2%
passa lo strato di ozono. La radiazione UV che raggiunge effettivamente la superficie terrestre
e` costituita per il 98.7% da UVA.
Entrambe le camere sono costruite in plexiglas, ovvero poli-metilmetacrilato (PMMA),
un polimero plastico usato come sostituto del vetro e capace di trasmettere fino al 92% dello
spettro visibile ma che filtra la radiazione UV di λ < 300 nm, come accade col vetro comune
(usato ad esempio nelle finestre). In mancanza di misure dirette della radiazione solare
incidente all’interno delle camere, lungo tutto lo spettro elettromagnetico, non e` possibile
quantificare l’effettivo comportamento delle camere in merito alla radiazione di λ < 300
nm. Tuttavia, e` possibile ipotizzare che le camere bentiche usate negli esperimenti in situ
siano trasparenti alla luce visibile (ed alla PAR) ed agli UVA, ma opache agli UVB ed UVC.
In esperimenti di incubazione di acqua marina, condotti mediante l’utilizzo di bottiglie in
Teflon, Amyot et al. (1997b) hanno riportato che il contributo relativo della radiazione
visibile, degli UVA e degli UVB alla produzione totale di DGM era quantificabile in 46,
31 e 23%, rispettivamente. Quindi, a causa del PMMA usato nella costruzione delle camere
bentiche, che blocca gli UVB, la produzione del DGM dovuta ai processi fotochimici potrebbe
venire sottostimata per quasi il 25% .
6.2.3 Flussi bentici
Per quantificare la mobilita` di Hg, MeHg e DGM attraverso l’interfaccia acqua-sedimento,
sono stati calcolati i flussi bentici diurni, integrando l’area sottesa alla curva col metodo dei
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trapezi (Covelli et al., 2008) che rappresenta la variazione della concentrazione dell’analita nel
tempo (Figg. 28-31). Per il calcolo, e` stato considerato l’intero periodo di incubazione ed il
risultato e` stato quindi riportato alle 24h per ottenere il flusso giornaliero. Ad eccezione della
campagna estiva in MC, gli esperimenti di incubazione sono stati condotti su di un periodo
medio di 8h, corrispondente alle ore di luce disponibili in ciascuna stagione. L’esperimento
condotto in Luglio in MC, durato complessivamente 21h, ha mostrato che il comportamento
di Hg e MeHg nella camera bentica chiara durante la notte era simile a quanto osservato
durante il giorno e che il flusso calcolato (Tab. 2) tenendo in considerazione l’intero periodo di
incubazione (21h) risulta simile al flusso calcolato a partire dalle sole ore diurne (8h). D’altro
canto, la concentrazione del DGM durante la notte e` risultata piu` elevata che nel giorno e,
quindi, il flusso calcolato sulle 21h e` risultato piu` elevato di quanto stimato estrapolando
il dato per le 24h dal flusso diurno, calcolato sulle 8h (moltiplicando per 3). Benche` in tal
modo si possa sottostimare il contributo del DGM all’interno delle camere bentiche, sulla
base dei flussi giornalieri stimati per le 24h e` possibile ottenere un bilancio annuo dei flussi
delle specie mercurifere, utile a fornire un’idea riassuntiva del potenziale di rimobilizzazione
del Hg nei siti indagati. Per questo motivo, si e` deciso di utilizzare tali flussi per la presente
discussione.
Il metodo dei trapezi per il calcolo dei flussi bentici prevede di suddividere l’area sottesa
alla curva concentrazione/tempo in una serie di trapezi contigui ed adiacenti la cui somma
totale delle aree e` dimensionalmente espressa in µg L-1h-1. I valori cos`ı ottenuti vengono
quindi moltiplicati per il volume della camera bentica espresso in litri (52.5 L) e divisi per la
superficie dell’area incubata, espressa in metri quadri (0.25 m2), ottenendo un flusso espresso
in µg m-2h-1. Da questo valore di flusso orario e` possibile ottenere il flusso diurno, relativo
alle 8h, moltiplicandolo per le effettive ore di incubazione e normalizzando a 8h. Il flusso
ottenuto viene quindi moltiplicato per 3, per ottenere il flusso giornaliero relativo alle 24h,
sulla base delle considerazioni precedentemente espresse.
Il risultato del calcolo dei flussi bentici per la Laguna di Marano e` riportato in Tab. 2.
I risultati sono espressi in massa per metro quadro al giorno (µg m-2d-1 e sottomultipli).
Per quanto riguarda la camera bentica chiara, i flussi del MeHg sono risultati piu` elevati in
MC che in MB, in tutte le stagioni. Anche il DGM e` maggiore in MC, ad eccezione della
campagna autunnale. Il flusso di DGM calcolato per MC in Luglio risulta essere pari a 1.6
µg m-2 d-1, ovvero quasi 30 volte piu` elevato che in MB. Al contrario, i flussi di Hg risultano
piuttosto simili tra le due stazioni, ad eccezione di Marzo, dove il flusso calcolato in MB
(11.2 µg m-2 d-1) risulta maggiore di quasi 4 volte il flusso in MC (2.8 µg m-2 d-1).
Per quanto riguarda la camera scura, il Hg ha un comportamento simile nei due siti,
con flussi equivalenti in Ottobre (≈5.3 µg m-2 d-1) e Luglio (≈2.8 µg m-2 d-1) ed un flusso
leggermente superiore in MC in inverno (7.8 µg m-2 d-1 contro 5.6 µg m-2 d-1). Al contrario,
il MeHg presenta i flussi piu` elevati in MB, contrariamente a quanto osservato per la camera
chiara. Il DGM, analogamente a quanto osservato in presenza di luce, risulta piu` elevato in
MB in Ottobre e maggiore in MC sia in inverno che in estate.
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Figura 38: Siti sperimentali (BAR e ART) in Laguna di Grado (da Covelli et al., 2008).
Dal confronto tra i flussi calcolati nelle due camere, emerge che in autunno i flussi calcolati
nella bentica scura sono piu` elevati che nella camera chiara, in entrambi i siti, per tutti i
parametri. Durante l’inverno, flussi piu` elevati nella camera scura si riscontrano in entrambi i
siti anche per il DGM, mentre per Hg e MeHg non e` possibile individuare un comportamento
univoco. Per il Hg prevale il flusso nella camera chiara in MB, mentre e` piu` elevato il flusso
al buio in MC. Per il MeHg si osserva anche un comportamento opposto tra i due siti, con un
flusso piu` elevato nella camera scura in MB e nella chiara in MC. Infine, durante la campagna
estiva, il flusso di Hg e` piu` elevato in presenza di luce sia in MB che in MC mentre per il
MeHg ed il DGM prevale la scura in MB e la chiara in MC.
Complessivamente, quindi, in presenza di luce, il sito MC sembra rilasciare piu` attiva-
mente MeHg e DGM, ad eccezione dell’autunno. In assenza di luce, la situazione e` opposta
per il MeHg, con il sito MB caratterizzato da flussi piu` importanti, mentre il comportamento
del DGM nei due siti e` analogo a quanto osservato in presenza di luce. Per quanto riguarda il
Hg, infine, i siti si comportano in maniera simile, con flussi quasi equivalenti sia in presenza
che in assenza di luce, benche` la campagna invernale evidenzi differenze importanti tra i due
siti.
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I flussi bentici calcolati per le specie mercurifere (Hg, MeHg, DGM) sono stati confrontati
con quelli riportati in Covelli et al. (2008) in Laguna di Grado (Fig.38) per i siti BAR
(subtidale) ed ART (valle da pesca) nel corso di tre campagne stagionali. Come mostrato
in Tab. 3, i flussi bentici calcolati per la Laguna di Grado risultano consistentemente piu`
elevati che nel settore maranese, fino a due ordini di grandezza. I flussi maggiori sono stati
registrati nel periodo estivo, con un flusso di MeHg che ha raggiunto 1.5 µg m-2 d-1 in BAR
e 2.3 µg m-2 d-1 in ART, rispetto a 91 ng m-2 d-1 in MB e 178 ng m-2 d-1 in MC. Anche
il Hg e` riciclato piu` efficacemente in Laguna di Grado, con un flusso estivo pari a 33.2 µg
m-2 d-1 in BAR e 41.1 µg m-2 d-1 in ART, valori che sono di circa un ordine di grandezza
piu` elevati di quanto rilevato in Laguna di Marano. I flussi del DGM risultano anch’essi piu`
elevati in Laguna di Grado, raggiungendo quasi 2 µg m-2 d-1 durante l’autunno nel sito ART,
posto all’interno di una valle da pesca. Complessivamente, il riciclo delle specie mercurifere
nella Laguna di Grado sembra essere piu` intenso che nel settore maranese, con flussi bentici
piu` elevati ed un andamento che suggerisce un ruolo predominante della temperatura e della
attivita` fotosintetica nel favorire la produzione e la rimobilizzazione.
Tabella 3: Flussi bentici giornalieri (24h) relativi a Hg (µg m-2 d-1), MeHg e DGM (ng m-2
d-1) in Laguna di Grado (da Covelli et al., 2008).
BAR ART
Hg MeHg DGM Hg MeHg DGM
Ottobre 2003 5.9 700 320 14.9 1020 1950
Febbraio 2004 7.7 210 1120 6.9 90 780
Giugno 2003 33.2 1490 nd 41.1 2290 nd
Nello stesso studio, Covelli et al. (2008) evidenziavano che le differenze, pari a due ordini di
grandezza, riscontrate tra flussi diffusivi e bentici potevano essere imputati all’intensa attivita`
di bioturbazione/bioirrigazione o alla scarsa risoluzione del gradiente di concentrazione in
prossimita` dell’interfaccia acqua-sedimento (Bertuzzi et al., 1997; Covelli et al., 1999; Gill
et al., 1999; Choe et al., 2004; Point et al., 2007). Nel caso di MB e MC, la differenza tra i
due tipi di flusso e` minima, suggerendo che non vi sia una significativa influenza dell’attivita`
della fauna bentonica sui processi biogeochimici.
6.2.4 Stima del bilancio annuale del mercurio in Laguna di Grado e Marano
Sulla base dei flussi giornalieri, stimati dagli esperimenti di incubazione con le camere benti-
che, e` stato possibile ottenere una stima del bilancio annuale del Hg per le due stazioni MB
ed MC in Laguna di Marano (Fig. 39). Tale stima e` stata ottenuta combinando il tasso di
sedimentazione annuo e l’accumulo di Hg e MeHg nel sedimento (burial), ottenuti da altre
attivita` legate al progetto di ricerca Miracle, con il calcolo dei flussi bentici annuali. I flussi
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Figura 39: Stima del bilancio annuale del Hg in Laguna di Marano.
annuali per Hg, MeHg e DGM sono stati ottenuti a partire dai flussi giornalieri, calcolati
sulle 24h per le tre stagioni osservate. I flussi giornalieri stagionali sono stati combinati in
una media pesata, considerando i flussi di Ottobre, Febbraio-Marzo e Luglio come rappre-
sentativi, rispettivamente, di 5.5, 4.0 e 2.5 mesi, sulla base delle temperature medie mensili
della colonna d’acqua, come proposto da Covelli et al. (2008) per la Laguna di Grado, le
cui stime del bilancio annuale sono presentate in Fig. 40. I flussi annuali sono espressi in
milligrammi per metro quadro all’anno (mg m-2 y-1).
I flussi annuali stimati per il Hg sono pari a 2.13 mg m-2 y-1 in MB e 1.23 mg-2 y-1 in
MC. Per il MeHg, 0.04 mg m-2 y-1 in MB e 0.06 mg m-2 y-1 in MC. Infine, il flusso del DGM
ammonta a 0.03 mg m-2 y-1 in MB e 0.23 mg m-2 y-1 in MC. Da queste stime si evidenzia
come, benche` il flusso annuale di MeHg sia simile nei due siti, esso rappresenti una frazione
maggiore del Hg totale rilasciato dal sedimento in MC (4.9%) rispetto ad MB (1.9 % ), in
virtu` del maggiore flusso di Hg stimato per MB. In MC, il flusso del DGM (18.7% del Hg
totale) prevale sul MeHg (4.9%) e risulta superiore di un ordine di grandezza al flusso in
MB. Quindi, il sito MB sembra rimobilizzare una maggiore quantita` annua di Hg rispetto
ad MC, ma i processi di metilazione e di riduzione sembrano piu` intensi in quest’ultimo. In
particolare, la riduzione del Hg sembra essere il processo prevalente in MC.
Flussi piu` elevati sono stati calcolati per la Laguna di Grado (Fig. 40). Per il Hg, il flusso
annuo stimato nel sito BAR e` pari a 4 mg m-2 y-1, mentre in ART si arriva a 6.5 mg m-2
y-1. Questi flussi sono da 2 a 5 volte piu` elevati di quelli stimati per il settore maranese. Di
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questo Hg che evade il sedimento, il 4.5% in BAR ed il 5.5% in ART e` costituito da MeHg,
con flussi piu` elevati rispetto ad MB ed MC e piu` intensi in ART. Il DGM costituisce il 5.3%
del flusso annuale di Hg in BAR e l’8.8% in ART. In termini di flusso annuo, il sito BAR
presenta un valore (0.21 mg m-2 y-1) simile a quello stimato per MC (0.23 mg m-2 y-1) e piu`
elevato di circa 7 volte rispetto ad MB. D’altra parte, il flusso di DGM in ART risulta essere
il piu` elevato, pari a 0.57 mg m-2 y-1.
Figura 40: Stima del bilancio annuale del Hg in Laguna di Grado.
Dal confronto, emerge che in termini di flusso annuo i siti gradesi si presentano molto
piu` attivi nella rimobilizzazione e trasformazione del Hg, in particolare per quanto riguarda
la sua metilazione. La produzione di DGM, invece, risulta essere comparabile tra BAR ed
MC, ma piu` intensa in ART. Inoltre, il flusso annuo di DGM e` piu` elevato del flusso di
MeHg sia in BAR che in ART, analogamente a quanto osservato per MC dove, pero`, esso
rappresentava una frazione maggiore del Hg totale.
Sulla base di queste osservazioni, ai fini di una valutazione del potenziale rischio di bio-
accumulo del Hg, si possono considerare i siti posti in Laguna di Grado (ART in particolare)
come i piu` critici, in ragione dei flussi quantitativamente superiori stimati per il Hg ed il
MeHg. Tra i siti maranesi, a destare maggior preoccupazione e` il sito MC, dove il flusso di
MeHg risulta essere superiore ad MB, seppure di poco.
L’efficienza nel riciclo del Hg e del MeHg, stimata sulla base della quantita` sedimenta-
ta annualmente e seppellita nel sedimento (burial) rispetto a quanto evaso dall’interfaccia
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acqua-sedimento (flussi annui), rivela che i siti considerati, sia nel settore maranese che in
quello gradese, riciclano simili, elevate percentuali del MeHg (89-99%). Il MeHg, quindi,
tende ad essere rimobilizzato/prodotto e rilasciato verso la colonna d’acqua con una elevata
efficienza e solo una piccola percentuale (0.02-0.18%) rimane intrappolata nel sedimento.
La quantita` di Hg che sedimenta al fondo in Laguna di Grado e` molto piu` elevata che in
Laguna di Marano: 17 e 21.5 mg m-2 y-1in BAR e ART, rispettivamente, contro 3.4 e 3.9
mg m-2 y-1 in MB ed MC. Di questo Hg, in media il 30% viene riciclato verso la colonna
d’acqua in Laguna di Grado e nel sito MC. Nel sito MB, fino al 62% del Hg che sedimenta
annualmente viene riciclato verso la colonna d’acqua ed in termini percentuali MeHg e DGM
ne costituiscono una frazione minore che negli altri siti indagati.
7 Esperimento in situ
in Pialassa Baiona
7.1 Descrizione dell’area di studio
Accanto alla sperimentazione condotta in Laguna di Grado e Marano, e` stato possibile
svolgere una analoga, collaterale attivita` di ricerca sui sedimenti della Laguna di Ravenna,
localmente nota come “Pialassa Baiona” (P.B.). Lo studio ha fornito l’occasione di appli-
care quanto messo a punto durante la ricerca di dottorato ad un diverso ambiente marino
costiero, distinto per caratteristiche idromorfologiche e per la natura della (piu` elevata)
contaminazione da Hg.
La P.B. e` situata a circa 5 km nordest dalla citta` di Ravenna e copre un’area di circa
10 km2 (Fig. 41). Essa e` costituita da una serie di specchi d’acqua poco profondi (60 cm,
in media), localmente noti come “chiari”, separati da canali artificiali di maggior profondita`
(da 1 a 2-3 m). La salinita` media varia tra il 25-30 ed e` controllata principalmente
dallo scambio col Mare Adriatico attraverso il canale Candiano, che rappresenta l’entrata al
porto industriale di Ravenna. Gli apporti di acqua dolce sono scarsi e limitati ad un modesto
contributo da parte del sistema canalifero che drena l’adiacente zona agricola, intensivamente
coltivata. Tuttavia, l’elevato contenuto in nutrienti di tali apporti dulcicoli provoca frequenti
episodi di ipossia, dovuti all’instaurarsi di condizioni eutrofiche, tipicamente nel periodo
estivo (Trombini et al., 2003). La circolazione interna appare limitata ed il trasporto e la
ridistribuzione del sedimento sono controllati dalle maree. I sedimenti sono costituiti da
fanghi neri argillosi nei “chiari” e nei canali, mentre in prossimita` della bocca lagunare il
sedimento e` costituito da silt sabbioso (Miserocchi et al., 1993).
L’area comprende alcuni siti di tutela della avifauna migratoria, protetti dalla Convezione
di Ramsar (1981) ed e` stata identificata come un Sito di Importanza Comunitaria sotto la
Direttiva Habitat (92/43/EEC). Analogamente alla Laguna di Grado e Marano, anche in
P.B. sono diffuse le attivita` di pesca e molluschicoltura. Le prime sono concentrate lungo i
canali, dove sono installati numerosi capanni da pesca muniti di reti a sollevamento (Fig. 42).
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Figura 41: La Laguna di Ravenna (Pialassa Baiona).
La raccolta della vongola filippina (Tapes philippinarum), invece, e` consentita unicamente
nelle zone poste piu` nord della Laguna, dove e` minore la contaminazione da Hg nei sedimenti.
Durante il periodo 1958-1978, infatti, la P.B. ha subito parte dello sversamento di circa
100-200 tonnellate di Hg da parte di un impianto di sintesi della acetaldeide, che utilizza-
va il medesimo processo produttivo responsabile del drammatico avvelenamento da MeHg
avvenuto nella Baia di Minamata in Giappone (Takizawa, 2000; Trombini et al., 2003).
La contaminazione da Hg in P.B. risulta essere piuttosto elevata, con valori di concen-
trazione nei sedimenti superficiali che variano da 0.11-161 µg g-1 (Miserocchi et al., 1993) a
0.2-250 µg g-1 (Trombini et al., 2003) vicino alla fonte di contaminazione, corrispondente al
Canale Cupa. Valori ancora piu` elevati, fino a 1114 µg g-1, sono stati rilevati da (Miserocchi
et al., 1993), evidenziando l’elevata variabilita` spaziale della contaminazione dei sedimenti
nei diversi settori della laguna. Circa l’80% del Hg sversato in P.B. si e` accumulato nei
sedimenti dei “chiari” piu` meridionali (Miserocchi et al., 1993) ed e` stato evidenziato un forte
gradiente di concentrazione, con i valori piu` elevati riscontrati in prossimita` della sorgente
di contaminazione (Miserocchi et al., 1993; Fabbri et al., 1998, 2001; Trombini et al., 2003;
Matteucci et al., 2005).
Evidenze di una contaminazione da Hg del biota sono state riportate da (Trombini et al.,
2003), i quali hanno osservato che la concentrazione del Hg nei tessuti molli di Tapes phi-
lippinarum correlava linearmente con i sedimenti dei “chiari” dove i molluschi erano stati
raccolti. Tuttavia, i valori piu` elevati di Hg (110 ng g-1, peso fresco) e MeHg (95 ng g-1,
p.f.) nei molluschi non superavano i limiti di legge imposti dalla normativa Italiana ed Eu-
ropea (500 ng g-1 Hg, p.f.). D’altra parte, i risultati di un esperimento di biomonitoraggio,
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Figura 42: Capanni da pesca in Pialassa Baiona.
condotto nel settore meridionale su molluschi appositamente seminati, hanno mostrato un
aumento del contenuto in Hg negli animali pari a circa 4 volte il valore di fondo, dopo 52
giorni di esposizione (Cattani et al., 1999). Tuttavia, non sono stati osservati finora effetti
epidemiologici negli esseri umani, dovuti al consumo del prodotto ittico e legati al MeHg.
Nel 1998, il “chiaro” piu` contaminato, Chiaro del Pontazzo, in prossimita` del Canale
Cupa, e` stato isolato dal resto della laguna tramite la costruzione di un argine artificiale.
Di conseguenza, per la nostra sperimentazione, e` stato scelto un sito sperimentale (RA)
posto all’interno del Chiaro Magni, influenzato dai flussi mareali attraverso uno dei canali
principali e vicina al Canale Cupa, direttamente influenzato dallo sversamento industriale
del Hg. L’area e` caratterizzata dall’assenza di attivita` recenti di dragaggio dei sedimenti,
che potrebbero aver alterato il segnale storico di contaminazione da Hg. Nel Chiaro Magni,
(Matteucci et al., 2005) hanno recuperato una carota di sedimento di 56 cm di profondita`,
datata con il 210Pb, che ha permesso di stimare un tasso di sedimentazione annuo di 0.36±0.04
cm ed un decremento del Hg da un picco subsuperficiale di circa 40 µg g-1 a valori inferiori
ai 20 µg g-1 nel livello piu` superficiale (0-3 cm), corrispondente agli ultimi 10-15 anni, in
accordo con il periodo di chiusura dell’impianto dell’acetaldeide.
7.2 Attivita` sperimentale e risultati ottenuti
Il medesimo approccio descritto per l’attivita` di ricerca svolta in Laguna di Grado e Marano
e` stato usato nello studio dei processi biogeochimici del Hg all’interfaccia acqua-sedimento
in Laguna di Ravenna, ad eccezione della camera bentica scura.
La raccolta di una carota di sedimento e l’esperimento di incubazione in situ sono stati
condotti all’inizio di Settembre 2009 nella zona subtidale della pozza denominata Chiaro
Magni, nel sito indicato come RA (Fig. 41). La carota di sedimento e` stata sottoposta al
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Figura 43: Operazioni in situ in Pialassa Baiona.
medesimo trattamento descritto per i siti MB ed MC in Laguna di Grado e Marano, ovvero
l’estrusione in atmosfera inerte ed il sezionamento in livelli centimetrici (0-1, 1-2, 2-3.5, 3.5-
5 e 5-7 cm) con la successiva estrazione delle acque interstiziali mediante centrifugazione.
Nella sperimentazione in situ, sono stati monitorati i flussi di Hg e MeHg in presenza di luce,
utilizzando la stessa camera bentica chiara (Fig. 43) impiegata negli esperimenti svolti in
Laguna di Grado e Marano, con prelievi effettuati ogni 2 ore lungo un intervallo di tempo
complessivo pari ad 8h.
I flussi bentici giornalieri sono stati ottenuti integrando la variazione della concentrazione
degli analiti nella camera bentica durante l’incubazione e normalizzando il flusso alle 8h.
Diversamente da quanto descritto per MB ed MC, tali flussi non sono stati riportati alle 24h
perche` in assenza di altri campionamenti stagionali non e` stato possibile stimare il flusso
annuale e si e` quindi preferito discutere il solo flusso diurno. I flussi ottenuti sono stati
quindi confrontati con quanto osservato in Laguna di Grado e Marano, riportando, per tutte
le stazioni, gli analoghi flussi diurni calcolati sulle 8h invece dei flussi giornalieri sulle 24h,
precedentemente descritti. Per il confronto, sono stati scelti i flussi calcolati nella campagne
stagionali che presentavano una temperatura dell’acqua simile a quella rilevata in Laguna di
Ravenna (28°C), ovvero la campagna di Giugno 2003 per il sito BAR in Laguna di Grado
(Covelli et al., 2008) e la campagna estiva (Luglio 2009) per i siti MB ed MC in Laguna di
Marano.
Il sedimento di RA e` caratterizzato da un elevato contenuto in Hg, che cresce con la
profondita` da 14.4 a 79.0 µg g-1 (Fig. 44). Il MeHg rappresenta una piccola frazione del Hg
totale presente nel sedimento, tra lo 0.004 e lo 0.07%, valori che risultano simili a quanto
osservato da Covelli et al. (2008) per la Laguna di Grado (0.003-0.114%), da Bloom et al.
(2004) per la Laguna di Venezia (0.05-0.30%), da Muresan et al. (2007) per la Laguna di
Thau (0.02-0.80%) ed ai valori medi riportati in questo studio per la Laguna di Marano
(0.09% in MB; 0.04% in MC).
Il valore piu` elevato del MeHg in RA (13.04 ng g-1) e` stato osservato nel primo centimetro
del sedimento, con un decremento progressivo all’aumentare della profondita`. Analogamente
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Figura 44: Contenuto in Hg e MeHg nel sedimento e nelle acque interstiziali del sito RA
(Pialassa Baiona, Ravenna).
a quanto osservato da Covelli et al. (2001) e Covelli et al. (2008), non e` stata evidenziata
correlazione tra MeHg e Hg nel sedimento, al contrario di quanto osservato in ambienti che
presentano un livello sensibilmente inferiore di contaminazione (Benoit et al., 1998; Ham-
merschmidt et al., 2004; Hollweg et al., 2009) dove una relazione tra il MeHg ed il Hg totale
sembra invece sussistere.
I flussi bentici calcolati in RA sono risultati pari a 24.2 µg m-2d-1per il Hg e 48 ng
m-2d-1per il MeHg. Il flusso del Hg risulta simile a quanto osservato in Laguna di Grado
(23.6 µg m-2d-1) e di un’ordine di grandezza superiore a quanto riscontrato in Laguna di
Marano (1.6 µg m-2d-1 in MB; 1.4 µg m-2d-1in MC). Per quanto riguarda il MeHg, invece,
il flusso rilevato in P.B. risulta essere comparabile con i siti MB (30 ng m-2d-1) ed MC (59
ng m-2d-1), ed inferiore di un ordine di grandezza rispetto a BAR (718 ng m-2d-1). I flussi
bentici in RA risultano essere, inoltre, molto piu` elevati dei flussi diffusivi (Hg, 3.74 ng m-2d-1;
MeHg, -1.22 ng m-2d-1), come gia` osservato in letteratura per altri ambienti costieri (Covelli
et al., 1999; Choe et al., 2004; Muresan et al., 2007).
Da questo confronto si evidenzia come le condizioni ambientali nella Laguna di Grado si
confermino come le piu` favorevoli per la produzione ed il rilascio del MeHg, anche rispetto
ad un ambiente fortemente contaminato come la Pialassa Baiona, dove l’origine del Hg
e` unicamente di tipo industriale e, quindi, potenzialmente piu` mobile rispetto alle forme
cinabrifere che dominano il bacino gradese. Inoltre, il flusso del MeHg in Laguna di Ravenna
risulta essere comparabile a quanto riscontrato in Laguna di Marano, sebbene il livello di
contaminazione da Hg in quest’ultimo risulti sensibilmente inferiore. In Laguna di Marano,
il contributo di Hg di origine industriale alla contaminazione dei sedimenti e` piu` rilevante
che in Laguna di Grado e diverso per origine (impianto cloro-soda) rispetto alla P.B.
Diversi fattori influenzano la rimobilizzazione del Hg durante i processi diagenetici. Tra
questi, la degradazione della sostanza organica, degli ossidi-idrossidi di Fe/Mn e la presenza
di solfuri (Gagnon et al., 1997). Benche` sia i solfuri che il DOM possano formare complessi
stabili con il Hg (Fitzgerald et al., 2007), in ambienti anossici i solfuri sembrano prevalere
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Figura 45: Andamenti di Hg, MeHg, O2e DIC durante l’esperimento di incubazione in RA
(Settembre 2009).
nella speciazione del Hg (Ravichandran, 2004).
Nella carota di sedimento estrusa in RA, il profilo verticale di DIC, DOC e H2S nelle
acque interstiziali (Fig. 46) e` consistente con la degradazione della sostanza organica e
l’attivita` di solfato-riduzione. I valori di Eh variavano da circa 20 mV nell’acqua di velo
a valori < -400 mV nei livelli sedimentari piu` profondi. Un potenziale redox < -200 mV e`
normalmente associato a condizioni favorevoli alla solfato-riduzione (Wildish et al., 1999). La
buona correlazione (r = 0.992, n = 5, p < 0.001) evidenziata tra Hg e H2S in RA suggerisce
che la solfato-riduzione, favorita dalle condizioni redox del sedimento, sia associata al rilascio
di una importante frazione del Hg. La mancanza di correlazione tra MeHg e H2S, invece,
potrebbe essere dovuta ad un effetto inibitorio della metilazione dovuta alla presenza di una
elevata concentrazione di solfuri. La formazione di complessi polisolfurici non neutri con il
Hg, il cui ingresso per diffusione all’interno delle cellule batteriche e` inibito dalla presenza di
cariche superficiali, puo` infatti ridurre la disponibilita` del metallo per i processi di metilazione
(Benoit et al., 1999b).
Una significativa piritizzazione nei livelli sedimentari piu` superficiali della P.B. e` sta-
ta osservata da (Fabbri et al., 2001); gli Autori hanno suggerito che il Hg disciolto nelle
acque interstiziali potrebbe venire rimosso per precipitazione e/o adsorbimento sulla pirite
autigenica, limitandone in tal modo la mobilita` e la disponibilita` per i processi di trasfor-
mazione batterica, come la metilazione. Un simile effetto potrebbe anche essere dovuto alla
formazione di complessi organici con il Hg refrattari ai processi di degradazione.
Se si osserva l’andamento del Hg e del MeHg durante il periodo di incubazione (Fig. 45),
e` possibile notare un picco di concentrazione durante le ore centrali delle giornata, molto piu`
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Figura 46: Profili verticali di H2S, Eh, DIC e DOC nelle acque interstiziali del sito RA.
evidente per il Hg, in corrispondenza di una piu` intensa attivita` fotosintetica, come suggerito
dagli andamenti dell’O2 e del DIC. L’incremento del MeHg, invece, risulta modesto e sembra
confermare che una inibizione nella capacita` metilante dei batteri possa in effetti essere
all’opera, nonostante le generali condizioni riducenti del sito risultino favorevoli alla solfato-
riduzione, probabilmente a causa della speciazione del Hg disciolto nelle acque interstiziali




L’analisi dettagliata della fase solida all’interfaccia acqua-sedimento (primi 7 cm) nelle due
stazioni sperimentali MB (Foce del Fiume Stella) ed MC (Foce del Fiume Aussa), ha eviden-
ziato concentrazioni di Hg in media pari a 1.44 ± 0.35 µg g-1 in MB e 4.33 ± 0.67 µg g-1 in
MC. Il sito MC, quindi, risulta maggiormente contaminato, con Hg proveniente in parte dagli
apporti mercuriferi del fiume Isonzo, trasportati all’interno della Laguna dai flussi mareali
ed in parte dal contributo del sistema fluviale Aussa-Corno, interessato da contaminazione
industriale (Piani et al., 2005). La percentuale di Hg presente come MeHg nel sedimento
e` piuttosto bassa e, generalmente, piu` elevata in superficie, comparabilmente a quanto os-
servato in altri ambienti lagunari (Bloom et al., 2004; Muresan et al., 2007; Covelli et al.,
2008).
E` ragionevole supporre che, nell’ambiente lagunare, soprattutto in prossimita` di foci
fluviali, una elevata percentuale del Hg possa essere presente in associazione alla sostanza
organica. La disponibilita` del Hg, quindi, potrebbe essere regolata dalla dissoluzione di queste
fasi, consumate dal metabolismo eterotrofo in condizioni redox progressivamente riducenti.
A parita` di caratteristiche granulometriche, il sito MC risulta piu` ricco in sostanza organica,
suggerendo un maggiore apporto, probabilmente di origine terrestre. La variazione stagionale
di Corg ed Ntot nel sedimento, mostra come il valore massimo di concentrazione si sposti dalla
superficie verso i livelli sedimentari piu` profondi durante il periodo estivo (Luglio 2009). Nei
mesi caratterizzati da temperature piu` elevate, una maggior attivita` del comparto batterico
e le condizioni ipossiche tipiche del periodo estivo potrebbero promuovere la degradazione
della sostanza organica, correlata all’attivita` batterica del sedimento, spostando il redoxclino
verso i livelli piu` profondi del sedimento.
E` probabile che nei mesi estivi, caratterizzati da un maggior consumo della sostanza
organica, il Hg associato ad essa venga rilasciato nelle acque interstiziali. Il calcolo del
coefficiente di ripartizione solido-liquido (KD) per il Hg, sembra confermare questa ipotesi.
La frazione piu` biodisponibile di questo Hg disciolto puo` venire utilizzata come substrato per
la metilazione da parte dei batteri. L’analisi delle specie mercurifere (Hg e MeHg) disciolte
nelle acque interstiziali, mostra valori piu` elevati di Hg durante la campagna estiva, mentre
i profili di MeHg indicano i valori piu` elevati durante l’autunno. Tali risultati confermano
le evidenze riportate in Covelli et al. (2008) per il bacino orientale di Grado, suggerendo, in
corrispondenza dei mesi piu` caldi, una piu` intensa produzione di MeHg nel sedimento, con
la zona attiva della metilazione spostata verso la superficie.
Considerando i flussi diffusivi del Hg, il periodo estivo e` caratterizzato da un maggior
rilascio del metallo in soluzione dal sedimento e non vi e` una sostanziale differenza tra MB ed
MC. Il comportamento e` analogo alla Laguna di Grado (Covelli et al., 2008), sebbene il flusso
diffusivo sia 5 volte piu` elevato. E’ ipotizzabile che, in Laguna di Grado, il Hg presente in
concentrazione maggiore nel sedimento sia legato a fasi piu` difficilmente degradabili rispetto
ad MB ed MC e che non siano (solo) i processi di mineralizzazione a guidare il rilascio di
Hg. Cio` potrebbe essere vero anche per il sito MC, caratterizzato da un maggior contenuto
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in Hg e sostanza organica rispetto ad MB, ma con flussi simili.
Considerando i flussi bentici, nell’esperimento condotto in chiaro, si ha un flusso di Hg
significativo in autunno, piu` intenso in MB, con un secondo flusso significativo in MC durante
il periodo invernale. Per il MeHg, i flussi diffusivi sono piuttosto bassi, trascurabili rispetto
al Hg. Il sito MC si comporta in modo simile a quanto osservato in Laguna di Grado a
Barbana (Covelli et al., 2008), dove il flusso massimo autunnale di MeHg, pero`, e` maggiore
di circa 3 volte. I flussi bentici di MeHg, nella bentica chiara, mostrano per entrambi i siti
investigati un flusso significativo in Luglio, molto maggiore in MC rispetto ad MB. I flussi
bentici del DGM (Hg gassoso disciolto) mostrano un flusso significativo in Marzo, simile
in MB ed MC. In quest’ultima, si registra un secondo flusso, di un’ordine di grandezza
piu` elevato, in Luglio. Non vi e` differenza sostanziale tra camera chiara e camera scura e
sono stati ipotizzati processi di riduzione batterica, indipendenti dalla luce, per giustificare
la produzione del DGM al buio. Si puo`, quindi, ipotizzare che il processo dominante di
trasformazione del Hg in colonna d’acqua sia, per entrambi i siti, la riduzione a Hg(0), che in
MC prevale nettamente sulla metilazione. In colonna d’acqua avvengono diversi processi di
trasformazione del Hg, prevalentemente riduttivi, che coinvolgono sia reazioni fotochimiche,
sia processi chimici e batterici.
I flussi bentici in MB ed MC suggeriscono che i processi biogeochimici all’interfaccia
acqua-sedimento non siano particolarmente attivi. In Barbana ed Artalina (Laguna di Grado;
Covelli et al., 2008) i flussi risultano essere molto piu` intensi. La produzione del MeHg risulta
maggiore in MC, rispetto ad MB ed e` piu` intensa durante il periodo estivo ma e` comunque
inferiore, fino a tre ordini di grandezza, a quanto osservato da Covelli et al. (2008) per il
bacino di Grado.
La sperimentazione condotta in Laguna di Ravenna (Pialassa Baiona) ha evidenziato co-
me, seppure in presenza di concentrazioni molto piu` elevate di Hg nei sedimenti, l’origine del
Hg e soprattutto le condizioni ambientali ivi prevalenti influenzino in maniera considerevole
la mobilita` del metallo all’interfaccia acqua-sedimento. Infatti, le condizioni tendenzialmente
ipossiche e riducenti della colonna d’acqua e dei sedimenti in Pialassa Baiona, pur favorendo
un’elevata attivita` di solfato-riduzione e, di conseguenza, la comunita` batterica responsabile
della metilazione del Hg, sono associate ad una apparente inibizione della produzione in situ
del MeHg.
In conclusione, quindi, i siti investigati all’interno della Laguna di Marano mostrano un
comportamento complesso, di non facile interpretazione. E’ comunque evidente che, rispetto
al bacino di Grado, la mobilita` delle specie mercurifere all’interfaccia acqua-sedimento sia
di molto inferiore. Queste considerazioni, in aggiunta al minore contenuto del Hg rispetto
al bacino gradese, inducono a ritenere che i sedimenti della Laguna di Marano presentino
un minor rischio di potenziale contaminazione e bioaccumulo nel biota, benche`, come evi-
denziato dalla sperimentazione condotta in Laguna di Ravenna, le condizioni ambientali sito
specifiche siano determinanti nel regolare il comportamento biogeochimico dei sedimenti e,
di conseguenza, del Hg.
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Quale futuro sviluppo della ricerca, accanto al perfezionamento delle tecniche descrit-
te ed il loro impiego in diversi contesti ambientali, si ritiene opportuno approfondire gli
aspetti legati alla speciazione della sostanza organica e del Hg nei sedimenti, le loro intera-
zioni e le condizioni ambientali che possono determinare la velocita` e l’intensita` dei processi




Si ringraziano sentitamente le seguenti persone per l’insostituibile aiuto fornito durante le
fasi sperimentali e l’elaborazione della presente tesi di dottorato:















Autorita` di Bacino Regionale FVG
Katia Crovatto
Giacomo Casagrande
Istituto Superiore per la Ricerca e la Protezione Ambientale
Daniela Berto
Federico Rampazzo
Stazione di Biologia Marina di Pirano
Jadran Faganeli
Neza Koron






Franco Baldi (Universita` Ca` Foscari, Venezia)
Stefano “Nino” Caressa
Enrico Dinelli (Universita` di Bologna)
Mark Hines (University of Massachusetts, Lowell)
Edi Lugnan (Cooperativa Pescatori Grado, GO)
Ivan Raddi (Cooperativa Pescatori “S. Vito” - Marano Lagunare, UD)
Aurelio Zentilin (Cooperativa “ALMAR” - Marano Lagunare, UD)
Suzana Zizek
83
RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI
Riferimenti bibliografici
Akagi, H., Fujita, Y., Takabatake, E., 1975. Photochemical methylation of inorganic mercury
in the presence of mercuric sulfide. Chemical Letters 24, 171–176.
Akagi, H., Fujita, Y., Takabatake, E., 1977. Methylmercury: photochemical transforma-
tion of mercuric sulfide into methylmercury in aqueous solutions. Photochemistry and
Photobiology 26 (4), 363–370.
Akimov, V. V., Tauson, V. L., 1996. Forced equilibrium and pseudomorphism: Theory of
pseudomorphous systems. Geochemistry International 33, 101–118.
Aller, R. C., 1982. The effects of macrobenthos on chemical properties of marine sediment
and overlying water. In: McCall, D. L., Tevesz, M. J. S. (Eds.), Animal-sediment Relations.
Plenum, pp. 53–102.
Alperin, M. J., Albert, D. B., Martens, C. S., 1994. Seasonal variations in production and con-
sumption rate of dissolved organic carbon in an organic-rich coastal sediment. Geochimica
et Cosmochimica Acta 58, 4909–4930.
Alperin, M. J., Martens, C. S., Albert, D. B., Suayah, I. B., Benninger, L. K., Blair, N. E.,
Jahnke, R. A., 1999. Benthic fluxes and porewater concentration profiles of dissolved
organic carbon in sediments from the North Carolina continental slope. Geochimica et
Cosmochimica Acta 63, 427–448.
Amyot, M., Gill, G. A., Morel, F. M. M., 1997b. Production and loss of dissolved gaseous
mercury in coastal seawater. Environmental Science and Technology 31 (12), 3606–3611.
Amyot, M., Lean, D. R. S., Poissant, L., Doyon, M. R., 2000. Distribution and transformation
of elemental mercury in the St. Lawrence River and Lake Ontario. Canadian Journal of
Fisheries and Aquatic Sciences 57, 155–163.
Amyot, M., Mierle, G., Lean, D. R. S., McQueen, D. J., 1997a. Effect of solar radiation on the
formation of dissolved gaseous mercury in temperate lakes. Geochimica et Cosmochimica
Acta 61 (5), 975–987.
Andersson, M. E., G˚ardfeldt, K., Wa¨ngberg, I., Sprovieri, F., Pirrone, N., Lindqvist, O.,
2007. Seasonal and daily variation of mercury evasion at coastal and off shore sites from
the Mediterranean Sea. Marine Chemistry 104, 214–226.
Asmund, G., Nielsen, S. P., 2000. Mercury in dated Greenland marine sediments. Science of
the Total Environment 245, 61–72.
Baldi, F., Bargagli, R., 1984. Mercury pollution in marine sediments near a chlor-alkaly
plant: distribution and availability of the metal. Science of the Total Environment 39,
15–26.
84
RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI
Baldi, F., Pepi, M., Filippelli, M., 1993. Methylmercury resistance in Desulfovibrio desul-
furicans strains in relation to methylmercury degradation. Applied and Environmental
Microbiology 59, 2479–2485.
Barkay, T., Miller, M. M., Summers, A. O., 2003. Bacterial mercury resistance from atoms
to ecosystems. FEMS Microbiology Reviews 27 (2-3), 355–384.
Barkay, T., Turner, R., Souter, E., Horn, J., 1992. Mercury biotransformations and their
potential for remediation of mercury contamination. Biodegradation 3, 147–159.
Barkay, T., Turner, R. R., Vandenbrook, A., Liebert, C., 1991. The relationship of Hg(II)
volatilization from freshwater pond to the abundance of mer genes in the gene pool in the
indigenous microbial community. Microbial Ecology 21, 151–161.
Barkay, T., Wagner-Do¨bler, I., 2005. Microbial transformations of mercury: potentials, chal-
lenges, and achievements in controlling mercury toxicity in the environment. Advances in
Applied Microbiology 57, 1–52.
Ben-Bassat, D., Mayer, A. M., 1978. Light-induced hg volatilization and O2 evolution in
Chlorella and the effect of dcmu and methylamine. Physiologia Plantarum 42 (1), 33–38.
Bender, M. L., Heggie, D. T., 1984. Fate of organic carbon reaching the deep sea floor: A
status report. Geochimica et Cosmochimica Acta 52, 751–765.
Benoit, J. M., Gilmour, C. C., Mason, R. P., 2001a. Aspects of bioavailability of mer-
cury for methylation in pure cultures of Desulfobulbus propionicus (1pr3). Applied and
Environmental Microbiology 67, 51–58.
Benoit, J. M., Gilmour, C. C., Mason, R. P., Heyes, A., 1999a. Sulfide controls on mer-
cury speciation and bioavailability to methylating bacteria in sediment pore waters.
Environmental Science and Technology 33, 951–957.
Benoit, J. M., Gilmour, C. C., Mason, R. P., Riedel, G. S., Riedel, G. F., 1998. Behavior of
mercury in the Patuxent river estuary. Biogeochemistry 40 (2-3), 249–265.
Benoit, J. M., Mason, R. P., Gilmour, C. C., 1999b. Estimation of mercury-sulfide speciation
in sediment pore waters using octanol - water partitioning and implications for availability
to methylating bacteria. Environmental Toxicology and Chemistry 18, 2138–2141.
Benoit, J. M., Mason, R. P., Gilmour, C. C., Aiken, G. R., 2001b. Constants for mercury
binding by dissolved organic matter isolated from the Florida Everglades. Geochimica et
Cosmochimica Acta 65, 4445–4451.
Berner, R. A., 1980. Early diagenesis: A theoretical approach. Princeton University Press.
85
RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI
Bertuzzi, A., Faganeli, J., Brambati, A., 1996. Annual variation of benthic nutrient fluxes in
shallow coastal waters (Gulf of Trieste, northern Adriatic Sea). Marine Ecology 17 (1-3),
261–278.
Bertuzzi, A., Faganeli, J., Welker, C., Brambati, A., 1997. Benthic fluxes of dissolved inor-
ganic carbon, nutrients and oxygen in the Gulf of Trieste (Northern Adriatic). Water, Air,
& Soil Pollution 99, 305–314.
Biester, H., Gosar, M., Covelli, S., 2000. Mercury speciation in sediments affected by dumped
mining residues in the drainage area of the Idrija mercury mine. Environmental Science
and Technology 34, 3330–3336.
Bloom, N. S., Gill, G. A., Cappellino, S., Dobbs, C., Mc Shea, L., Driscoll, C., Mason,
R., Rudd, J., 1999. Speciation and cycling of mercury in Lavaca bay, Texas, sediments.
Environmental Science and Technology 33, 7–13.
Bloom, N. S., Moretto, L. M., Scopece, P., Ugo, P., 2004. Seasonal cycling of mercury and
monomethyl mercury in the Venice Lagoon (Italy). Marine Chemistry 91, 85–99.
Boudreau, B. P., 1996. The diffusive tortuosity of fine-grained unlitified sediments.
Geochimica et Cosmochimica Acta 60, 3139–3142.
Brambati, A., 1970. Provenienza, trasporto e accumulo dei sedimenti recenti nelle lagune di
Marano e di Grado e nei litorali tra i fiumi Isonzo e Tagliamento. Memorie della Societa`
Geologica Italiana 9, 281–329.
Brambati, A., 1997. Metalli pesanti nelle lagune di Marano e Grado. piano di studi finalizzato
all’accertamento di sostanze persistenti nelle lagune di Marano e Grado ed al loro risa-
namento. Tech. rep., RVFG - Direzione Regionale dell’Ambiente, Servizio dell’Idraulica,
Trieste.
Brambati, A., 2001. Coastal sediments and biota as indicators of hg contamination in the
Marano and Grado Lagoons. RMZ - Materials and Geoenvironment 48, 1512–1527.
Calvert, S. E., Pedersen, T. F., 1992. Organic carbon accumulation and preservation in ma-
rine sediments: How important is anoxia? In: Whelan, J., Farrington, J. W. (Eds.), Orga-
nic Matter: Productivity, accumulation, and preservation in recent and ancient sediments.
Columbia University Press, New York, pp. 231–263.
Cattani, O., Fabbri, D., Salvati, M., Trombini, C., Vassura, I., 1999. Biomonitoring of
mercury pollution in a wetland near Ravenna, Italy, by translocated bivalves (Mytilus
galloprovincialis). Environmental Toxicology and Chemistry 18, 1801–1805.
Celo, V., Lean, D. R. S., Scott, S. L., 2006. Abiotic methylation of mercury in the aquatic
environment. Science of the Total Environment 368 (1), 126–137.
86
RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI
Cerrati, G., Bernhard, M., Weber, J. H., 1992. Model reactions for abiotic mercury(II) me-
thylation: kinetics of mercury(II) by mono-, di-, and tri-methylation in seawater. Applied
Organometallic Chemistry 6, 587–595.
Chester, R., 2003. Marine Geochemistry, 2nd Edition. Blackwell Science Ltd.
Choe, K. Y., Gill, G. A., Lehman, R. D., Han, S., Heim, W. A., Coale, K. H., 2004. Sediment-
water exchange of total mercury and monomethyl mercury in the San Francisco Bay-Delta.
Limnology and Oceanography 49, 1512–1527.
Choi, S.-C., Bartha, R., 1994. Environmental factors affecting mercury methylation
in estuarine sediments. Bulletin of Environmental Contamination and Toxicology 53,
805–812.
Clarckson, T. W., 1997. The toxicology of mercury. Critical Reviews in Clinical Laboratory
Sciences 34, 369–403.
Clarckson, T. W., 2002. The three modern faces of mercury. Environmental Health
Perspectives 110, 11–23.
Compeau, G., Bartha, R., 1985. Sulfate-reducing bacteria: Principal methylators of mercury
in anoxic estuarine sediment. Applied and Environmental Microbiology 50 (2), 498–502.
Cossa, D., Martin, J. D., Takayanagi, K., Sanjuan, J., 1997. The distribution and cycling of
mercury species in the Western Mediterranean. Deep-Sea Research II 44, 721–740.
Covelli, S., Acquavita, A., Piani, R., Predonzani, S., De Vittor, C., 2009. Recent and past
contamination of mercury in an estuarine environment (Marano lagoon, Northern Adriatic,
Italy). Estuarine, Coastal and Shelf Science 82, 273–284.
Covelli, S., Faganeli, J., De Vittor, C., Predonzani, S., Acquavita, A., Horvat, M., 2008. Ben-
thic fluxes of mercury species in a lagoon environment (Grado Lagoon, Northern Adriatic
Sea, Italy). Applied Geochemistry 23 (3), 529–546.
Covelli, S., Faganeli, J., Horvat, M., Brambati, A., 2001. Mercury contamination of coastal
sediments as the result of a long-term cinnabar mining activity (Gulf of Trieste, Northern
Adriatic sea). Applied Geochemistry 16, 541–558.
Covelli, S., Fontolan, G., Faganeli, J., Ogrinc, N., 2006b. Anthropogenic markers in the
Holocene stratigraphic sequence of the Gulf of Trieste (northern Adriatic Sea). Marine
Geology 230, 29–51.
Covelli, S., Horvat, M., Faganeli, J., Brambati, A., 1999. Porewater distribution and ben-
thic flux of mercury and methylmercury in the Gulf of Trieste (northern Adriatic Sea.
Estuarine, Coastal and Shelf Science 48, 415–428.
87
RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI
Covelli, S., Piani, R., Acquavita, A., Predonzani, S., Faganeli, J., 2007. Transport and
dispersion of particulate Hg associated to a river plume in coastal Northern Adriatic
environments. Marine Pollution Bulletin 55 (10-12), 436–450.
Covelli, S., Piani, R., Kotnik, J., Horvat, M., Faganeli, J., Brambati, A., 2006a. Behaviour
of Hg species in a microtidal deltaic system: The Isonzo River mouth (northern Adriatic
Sea). Science of the Total Environment 368 (1), 210–223.
Craig, P. J., Moreton, P. A., 1983. Total mercury, methylmercury and sulphide in River
Carron sediments. Marine Pollution Bulletin 14, 408–411.
De Vittor, C., 2004. Carbonio organico disciolto nel Golfo di Trieste: stima della frazione
biodegradabile. Tesi di Dottorato, XVI ciclo del dottorato di ricerca in metodologie di
biomonitoraggio dell’alterazione ambientale. Ph.D. thesis, Universita` degli Studi di Trieste.
Dyrssen, D., Wedborg, M., 1991. The sulphur-mercury(II) system in natural waters. Water,
Air, & Soil Pollution 56 (1), 507–519.
Emili, A., Koron, N., Covelli, S., Faganeli, J., Acquavita, A., Predonzani, S., De Vittor,
C., 2011. Does anoxia affect mercury cycling at the sediment-water interface in the Gulf
of Trieste (northern Adriatic Sea)? incubation experiments using benthic flux chambers.
Applied Geochemistry 26, 194–204.
Fabbri, D., Felisatti, O., Lombardo, M., Trombini, C., Vassura, I., 1998. The lagoon of
Ravenna (Italy); characterization of mercury-contaminated sediments. Science of the Total
Environment 213, 121–128.
Fabbri, D., Locatelli, C., Snape, C. E., Tarabusi, S., 2001. Sulfur speciation in mercury-
contaminated sediments of a coastal lagoon: the role of elemental sulfur. Journal of
Environmental Monitoring 3, 483–486.
Faganeli, J., Horvat, M., Covelli, S., Fajon, V., Logar, M., Lipej, L., Cermelj, B., 2003.
Mercury and methylmercury in the Gulf of Trieste (Northern Adriatic Sea). Science of the
Total Environment 304, 315–326.
Fantozzi, L., Ferrara, R., Frontini, F. P., Dini, F., 2009. Dissolved gaseous mercury pro-
duction in the dark: Evidence for the fundamental role of bacteria in different types of
Mediterranean water bodies. Science of the Total Environment 407, 917–924.
Fernex, F. E., Span, D., Flatau, G. N., Renard, D., 1986. Behavior of some metals surficial
sediments of the northwest Mediterranean continental shelf. In: Sly, P. G. (Ed.), Sediment
and Water Interactions. Vol. 30. Springer-Verlag, pp. 353–370.
Fitzgerald, W. F., Lamborg, C. H., Hammerschmidt, C. R., 2007. Marine biogeochemical
cycling of mercury. Chemical Reviews 107 (2), 641–662.
88
RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI
Fleming, E. J., Mack, E. E., Green, P. G., Nelson, D. C., 2006. Mercury methylation
from unexpected sources: Molybdate-inhibited freshwater sediments and an iron-reducing
bacterium. Applied and Environmental Microbiology 72, 457–464.
Forja, J. M., Blasco, J., Gomez-Parra, A., 1994. Spatial and seasonal variation of in situ
benthic fluxes in the Bay of Cadiz (South-west Spain). Estuarine, Coastal and Shelf Science
39, 127–141.
Froelich, P. N., Klinkhammer, G. P., Bender, M. L., 1979. Early oxidation of organic matter
in pelagic sediments of the eastern equatorial Atlantic: suboxic diagenesis. Geochimica et
Cosmochimica Acta 43, 1075–1090.
Gagnon, C., Pelletier, M., Mucci, A., 1997. Behaviour of anthropogenic mercury in coastal
marine sediments. Marine Chemistry 59, 159–176.
Gagnon, C., Pelletier, M., Mucci, A., Fitzgerald, W. F., 1996. Diagenetic behaviour of
methylmercury in organic-rich coastal sediments. Limnology and Oceanography 41, 428–
434.
Garcia, E., Amyot, M., Ariya, P. A., 2005. Relationship between DOC photochemistry
and mercury redox transformations in temperate lakes and wetlands. Geochimica et
Cosmochimica Acta 69 (8), 1917–1924.
Gill, G. A., Bloom, N. S., Cappellino, S., Driscoll, C. T., Dobbs, C., McShea, L., Mason,
R. P., Rudd, J. W. M., 1999. Sediment-water fluxes of mercury in Lavaca Bay, Texas.
Environmental Science and Technology 33 (5), 663–669.
Gilmour, C. C., Henry, E. A., Mitchell, R., 1992. Sulfate stimulation of mercury methylation
in freshwater sediments. Environmental Science and Technology 26, 2281–2287.
Gilmour, C. C., Riedel, G. S., Ederington, M. C., Bell, J. T., Benoit, J. M., Gill, G. A.,
Stordal, M. C., 1998. Methylmercury concentrations and production rates across a trophic
gradient in the northern Everglades. Biogeochemistry 40 (2-3), 327–345.
Gobeil, C., Cossa, D., 1993. Mercury in sediments and sediment pore water in the Laurentian
Trough. Canadian Journal of Fisheries and Aquatic Sciences 50, 1794–1800.
Gon˜i, M. A., Teixeira, M. J., Perkey, D. W., 2003. Sources and distribution of organic matter
in a river-dominated estuary (Winyah Bay, SC, USA). Estuarine, Coastal and Shelf Science
57, 1023–1048.
Gosar, M., Pirc, S., Bidovec, M., 1997. Mercury in the Idrijca River sediments as a reflection
of mining and smelting activities of the Idrija mercury mine. Journal of Geochemical
Exploration 58, 125–131.
89
RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI
Grasshoff, K., Ehrardt, M., Kremling, K., 1983. Methods of seawater analysis. Verlag
Chemie, Weinheim.
G˚ardfeldt, K., Jonsson, M., 2003. Is bimolecular reduction of Hg(II) complexes possible in
aqueous systems of environmental importance. Journal of Physical Chemistry A 107 (22),
4478–4482.
G˚ardfeldt, K., Sommar, J., Ferrara, R., Ceccarini, C., Lanzillotta, E., Munthe, J., Wa¨ngberg,
I., Lindqvist, O., Pirrone, N., Sprovieri, F., 2003. Evasion of mercury from coastal and
open waters of the Atlantic Ocean and the Mediterranean Sea. Atmospheric Environment
37 (1), 73–84.
Hall, P. O. J., Holby, O., Kollberg, S., Samuelsson, M. O., 1992. Chemical fluxes and mass
balances in a marine fish cage farm. IV. Nitrogen. Marine Ecological Progress Series 89,
81–91.
Hammerschmidt, C. R., Fitzgerald, W. F., 2004. Geochemical controls on the production
and distribution of methylmercury in near-shore marine sediments. Environmental Science
and Technology 38, 1487–1495.
Hammerschmidt, C. R., Fitzgerald, W. F., Lamborg, C. H., Balcom, P. H., Visscher, P. T.,
2004. Biogeochemistry of methylmercury in sediments of Long Island Sound. Marine
Chemistry 90, 31–52.
Hedges, J. I., Keil, R. G., Benner, R., 1997. What happens to terrestrial organic matter in
the ocean? Organic Geochemistry 27 (5-6), 195–212.
Hedges, J. I., Stern, J. H., 1984. Carbon and nitrogen determinations in carbonate-containing
solids. Limnology and Oceanography 29, 657–663.
Hines, M. E., Faganeli, J., Adatto, I., Horvat, M., 2006. Microbial mercury transformations
in marine, estuarine and freshwater sediment downstream of the Idrija mercury mine,
Slovenia. Applied Geochemistry 11, 1924–1939.
Hines, M. E., Horvat, M., Faganeli, J., Bonzongo, J. C. J., Barkay, T., Major, E. B., Scott,
K. J., Bailey, E. A., Warwick, J. J., Lyons, W. B., 2000. Mercury biogeochemistry in
the Idrica River, Slovenia, from above the mine into the Gulf of Trieste. Environmental
Research 83, 129–139.
Hollweg, T. A., Gilmour, C. C., Mason, R. P., 2009. Methylmercury production in sediments
of Chesapeake Bay and the mid-Atlantic continental margin. Marine Chemistry 114, 86–
101.
Horvat, M., Covelli, S., Faganeli, J., Logar, M., Mandic, V., Rajar, R., Sirca, A., Zagar, D.,
1999. Mercury in contaminated coastal environments; a case study: the Gulf of Trieste.
Science of the Total Environment 237-238, 43–56.
90
RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI
Horvat, M., Kotnik, J., Logar, M., Fajon, V., Zvonaric, T., Pirrone, N., 2003. Specia-
tion of mercury in surface and deep-sea waters in the Mediterranean Sea. Atmospheric
Environment 37, 93–108.
Horvat, M., Liang, L., Bloom, N. S., 1993a. Comparison of distillation with other cur-
rent isolation methods for the determination of methyl mercury compounds in low level
environmental samples, Part 1: Sediments. Analytica Chimica Acta 281 (1), 135–152.
Horvat, M., Liang, L., Bloom, N. S., 1993b. Comparison of distillation with other cur-
rent isolation methods for the determination of methyl mercury compounds in low level
environmental samples, Part 2: Water. Analytica Chimica Acta 282 (1), 153–168.
Horvat, M., Lupsina, V., Pihlar, B., 1991. Determination of total mercury in coal fly ash by
gold amalgamation cold vapour atomic absorption spectrometry. Analytica Chimica Acta
243, 71–79.
Horvat, M., Zvonaric, T., Stegnar, P., 1986. Optimization of a wet digestion method for the
determination of mercury in blood by cold vapour absorption spectrometry (CV AAS).
Vestn. Slov. Kem. Drus. 33, 475–486.
Huerta-Diaz, M. A., Morse, J. W., 1990. A quantitative method for determination of trace
metal concentrations in sedimentary pyrite. Marine Chemistry 29, 119–144.
Hurley, J. P., Krabbenhoft, D. P., Babiarz, C. L., Andren, A. W., 1994. Cycling processes of
mercury at the sediment-water interface in seepage lakes. In: Environmental Chemistry
of Lakes and Reservoirs. American Chemical Society, Washington, DC.
Jensen, S., Jernelov, A., 1969. Biological methylation of mercury in aquatic organisms.
Nature 223, 753–754.
Jewett, S. C., Zhang, X., Sathy Naidu, A., Kelley, J. J., Dasher, D., Duffy, L. K., 2003.
Comparison of mercury and methylmercury in northern pike and Arctic grayling from
western Alaska rivers. Chemosphere 50 (3), 383–392.
Johnson, K. M., Burney, C. M., Seiburth, J. M., 1981. Enigmatic marine ecosystem metabo-
lism by direct diel CO2and O2 flux in conjunction with DOC release and uptake. Marine
Biology 65, 49–60.
Jones, J. G., D., W. T., Smith, J. D., 1985. Light-dependent reduction of copper(II) and its ef-
fect on cell-mediated, thiol-dependent superoxide production. Biochemical and Biophysical
Research Communications 128, 1031–1036.
Jones, J. G., Palenik, B. P., Morel, F. M. M., 1987. Trace metal reduction by phytoplankton:
the role of plasmalemma redox enzymes. Journal of Phycology 23, 237–244.
91
RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI
Kerin, E. J., Gilmour, C. C., Roden, E., Suzuki, M. T., Coates, J. D., Mason, R. P., 2006.
Mercury methylation by dissimilatory iron-reducing bacteria. Applied and Environmental
Microbiology 72, 7919–7921.
Kim, J. P., Fitzgerald, W. F., 1986. Air portioning of mercury in the equatorial Pacific
Ocean. Science 23, 1131–1133.
Kim, J. P., Fitzgerald, W. F., 1988. Gaseous mercury profiles in the tropical Pacific Oceans.
Geophysical Resource Letters 15, 40–43.
King, J. K., Kostka, J. E., Frischer, M. E., Saunders, F. M., Jahnke, R. A., 2001. A quantitati-
ve relationship that demonstrates mercury methylation rates in marine sediments are based
on the community composition and activity of sulfate-reducing bacteria. Environmental
Science and Technology 35, 2491–2496.
King, J. K., Kostka, J. E., Frisher, M. E., Saunders, F. M., 2000. Sulfate-reducing bacteria
methylate mercury at variable rates in pure culture and in marine sediments. Applied and
Environmental Microbiology 66, 2430–2437.
King, J. K., Saunders, F. M., Lee, R. F., Jahnke, R. A., 1999. Coupling mercury methyla-
tion rates to sulfate reduction rates in marine sediments. Environmental Toxicology and
Chemistry 18 (7), 1362–1369.
Krabbenhoft, D. P., Hurley, J. P., Olson, M. L., Cleckner, L. B., 1998. Diel variability of
mercury phase and species distributions in the Florida Everglades. Biogeochemistry 40 (2),
311–325.
Kristensen, E., Holmer, M., 2001. Decomposition of plant materials in marine sediment
exposed to different electron acceptors (O2, NO
−
3 , and SO
2
4− , with emphasis on substrate
origin, degradation kinetics, and the role of bioturbation. Geochimica et Cosmochimica
Acta 65, 419–433.
Krom, M. D., Kaufman, A., Hornung, H., 1994. Industrial mercury in combination with
natural 210Pb as time-dependent tracers of sedimentation and mercury removal from Haifa
Bay, Israel. Estuarine, Coastal and Shelf Science 38, 625–642.
Krom, M. D., Sholkovitz, E. R., 1977. Nature and reactions of dissolved organic matter in the
interstitial waters of marine sediments. Geochimica et Cosmochimica Acta 41, 1565–1573.
Lacerda, L. D., Carvalho, C. E. V., Rezende, C. E., Pfeiffer, W. C., 1993. Mercury in
sediments from the Paraiba do Sul River continental shelf, S.E Brazil. Marine Pollution
Bulletin 26 (4), 220–222.
Lambertsson, L., Nilsson, M., 2006. Organic material: the primary control on mer-
cury methylation and ambient methyl mercury concentrations in estuarine sediments.
Environmental Science and Technology 40, 1822–1829.
92
RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI
Lamborg, C. H., Fitzgerald, W. F., Graustein, W. C., Turekian, K. K., 2000. An examination
of the atmospheric chemistry of mercury using 210Pb and 7Be. Journal of Atmospheric
Chemistry 36, 325–338.
Langer, C., Fitzgerald, W., Visscher, P., Vandal, G., 2001. Biogeochemical cycling of me-
thylmercury at Barn Island Salt Marsh, Stonington, CT, USA. Wetlands Ecology and
Management 9, 295–310.
Lanzillotta, E., Ceccarini, C., Ferrara, R., 2002. Photo-induced formation of dissolved ga-
seous mercury in coastal and offshore seawater of the Mediterranean basin. Science of the
Total Environment 300, 193–201.
Lanzillotta, E., Ceccarini, C., Ferrara, R., Dini, F., Frontini, F. P., Banchetti, R., 2004.
Importance of the biogenic organic matter in photo-formation of dissolved gaseous mercury
in a culture of the marine diatom Chaetoceros sp. Science of the Total Environment 318,
211–221.
Lawson, N. M., Mason, R. P., 2001. Concentration of mercury, methylmercury, cadmium,
lead, arsenic, and selenium in the rain and stream water of two contrasting watersheds in
western Maryland. Water Research 35 (17), 4039–4052.
Lee, C., 1992. Controls on organic carbon preservation: the use of stratified water bodies
to compare intrinsic rates of decomposition in oxic and anoxic systems. Geochimica et
Cosmochimica Acta 56, 3323–3335.
Liang, L., Horvat, M., Bloom, N. S., 1994. An improved method for speciation of mercury by
aqueous phase ethylation, room temperature precollection, GC separation and CV AFS
detection. Talanta 41 (3), 371–379.
Loring, D. H., Rantala, R. T. T., 1992. Manual for the geochemical analyses of marine
sediments and suspended particulate matter. Earth-Science Reviews 32, 235–283.
Luther, I. G. W., Tsamakis, E., 1989. Concentration and form of dissolved sulfide in the oxic
water column of the ocean. Marine Chemistry 127, 167–177.
Marvin-DiPasquale, M. C., Lutz, M. A., Brigham, M. E., Krabbenhoft, D. P., Aiken, G. R.,
Orem, W. H., Hall, B. D., 2009. Mercury cycling in stream ecosystems. 2. benthic me-
thylmercury production and bed sediment-pore water partitioning. Environmental Science
and Technology 43, 2556–2563.
Marvin-DiPasquale, M. C., Oremland, R. S., 1998. Bacterial methylmercury degradation in
Florida Everglades peat sediment. Environmental Science and Technology 32, 2556–2563.
Mason, R., Lawson, N. M., Sheu, G. R., 2001. Mercury in the Atlantic Ocean: factors
controlling air-sea exchange of mercury and its distribution in the upper waters. Deep-Sea
Research II 48, 2829–2853.
93
RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI
Mason, R. P., Fitzgerald, W. F., Hurley, J. P., Hanson, A. K., Donaghay, P. L., Siebur-
th, J. M., 1993. Mercury biogeochemical cycling in a stratified estuary. Limnology and
Oceanography 38, 1227–1241.
Mason, R. P., Fitzgerald, W. F., Morel, F. M. M., 1994. The biogeochemical cycling of
elemental mercury: anthropogenic influences. Geochimica et Cosmochimica Acta 58 (15),
3191–3198.
Matteucci, G., Rossini, P., Guerzoni, S., Arcangeli, A., Fonti, P., Langone, L., Miserocchi,
S., 2005. Recent evolution of sedimentary heavy metals in a coastal lagoon contaminated
by industrial wastewaters (Pialassa Baiona, Ravenna, Italy). Hydrobiologia 550, 167–173.
Matthiessen, A., 1998. Reduction of divalent mercury by humic substances - kinetic and
quantitative aspects. Science of the Total Environment 213, 177–183.
McGlathery, K. J., Anderson, I. C., Tyler, A. C., 2001. Magnitude and variability of benthic
and pelagic metabolism in a temperate coastal lagoon. Marine Ecological Progress Series
216, 1–15.
Meili, M., 1997. Mercury in lakes and rivers. Metal Ions in Biological Systems 34, 21–51.
Merritt, K. A., Amirbahman, A., 2008. Methylmercury cycling in estuarine sediment pore
waters (Penobscot River estuary, Maine, USA). Limnology and Oceanography 53, 1064–
1075.
Merritt, K. A., Amirbahman, A., 2009. Mercury methylation dynamics in estuarine and
coastal marine environments - A critical review. Earth-Science Reviews 96, 54–66.
Middelburg, J. J., Soetaert, K., Herman, P. M. J., Heip, C. H. R., 1996. Denitrification in
marine sediments: A model study. Global Biogeochemical Cycles 10, 661–673.
Miserocchi, S., Langone, L., Guerzoni, S., 1993. The fate of Hg contaminated sediments of
the Ravenna lagoon (Italy): final burial or potential remobilization. Water Science and
Technology 28, 349–358.
Morel, F. M. M., Kraepiel, A. M. L., Amyot, M., 1998. The chemical cycle and
bioaccumulation of mercury. Annual Review of Ecology and Systematics 29, 543–566.
Munthe, J., 1992. The aqueous oxidation of elemental mercury by ozone. Atmospheric
Environment 26A, 4–16.
Munthe, J., McElroy, W. J., 1992. Some aqueous reactions of potential importance in the
atmospheric chemistry of mercury. Atmospheric Environment 26A, 553–557.
Munthe, J., Xiao, Z. F., Lindquist, O., 1991. The aqueous reduction of divalent mercury by
sulfite. Water, Air, & Soil Pollution 56, 621–630.
94
RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI
Muresan, B., Cossa, D., Jezequel, D., Prevot, F., Kerbellec, S., 2007. The biogeochemistry of
mercury at the sediment-water interface in the Thau lagoon. 1. partition and speciation.
Estuarine, Coastal and Shelf Science 72, 472–484.
National Research Council, 2000. Toxicological effects of methylmercury. National Academy
Press, Washington, DC.
Nriagu, J. O., 1994. Mechanistic steps in the photoreduction of mercury in natural waters.
Science of the Total Environment 154, 1–8.
O’Driscoll, N. J., Lean, D. R. S., Loseto, L. L., Carignan, R., Siciliano, S. D., 2004. Effect
of dissolved organic carbon on the photoproduction of dissolved gaseous mercury in lakes:
potential impacts of forestry. Environmental Science and Technology 38 (9), 2664–2672.
Ogrinc, N., Faganeli, J., 2006. Phosphorus regeneration and burial in near-shore marine
sediments (the Gulf of Trieste, northern Adriatic Sea). Estuarine, Coastal and Shelf Science
67, 579–588.
Oremland, R. S., Culbertson, C. W., Winfrey, M. R., 1991. Methylmercury decomposition
in sediments and bacterial cultures: Involvement of methanogens and sulfate reducers in
oxidative demethylation. Applied and Environmental Microbiology 57, 130–137.
Oremland, R. S., Miller, L. G., Dowdle, P., Connell, T., Barkay, T., 1995. Methylmercury
oxidative degradation potentials in contaminated and pristine sediments of the Carson
River, Nevada. Applied and Environmental Microbiology 61, 2745–2753.
Pettine, M., Patrolecco, L., Manganelli, M., Capri, S., Farrace, M. G., 1999. Seasonal va-
riations of dissolved organic carbon in the Northern Adriatic Sea. Marine Chemistry 64,
153–169.
Piani, R., Covelli, S., Biester, H., 2005. Mercury contamination in Marano Lagoon (Northern
Adriatic sea, Italy): Source identification by analyses of Hg phases. Applied Geochemistry
20 (8), 1546–1559.
Point, D., Monperrus, M., Tessier, E., Amouroux, D., Chavaud, L., Thouzeau, G., Jean,
F., Amice, E., Grall, J., Leynaert, A., Clavier, J., Donard, O. F. X., 2007. Biological
control of trace metal and organometal benthic fluxes in a eutrophic lagoon (Thau lagoon,
Mediterranean Sea, France). Estuarine, Coastal and Shelf Science 72, 457–471.
Rajar, R., Zagar, D., Sirca, A., Horvat, M., 2000. Three-dimensional modelling of mercury
cycling in the Gulf of Trieste. Science of the Total Environment 260, 109–123.
Rasmussen, L. D., Turner, R. R., Barkay, T., 1997. Cell-density dependent sensitivity of a
mer-lux bioassay. Applied and Environmental Microbiology 63, 3291–3293.
95
RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI
Ravichandran, M., 2004. Interactions between mercury and dissolved organic matter–a
review. Chemosphere 55 (3), 319–331.
Ravichandran, M., Aiken, G. R., Reddy, M. M., Ryan, J. N., 1998. Enhanced dissolu-
tion of cinnabar (mercuric sulfide) by dissolved organic matter isolated from the Florida
Everglades. Environmental Science and Technology 32 (21), 3305–3311.
Ravichandran, M., Aiken, G. R., Ryan, J. N., Reddy, M. M., 1999. Inhibition of precipitation
and aggregation of metacinnabar (mercuric sulfide) by dissolved organic matter isolated
from the Florida Everglades. Environmental Science and Technology 33 (9), 1418–1423.
Reeburgh, W. S., 1980. Anaerobic methane oxidation: rate depth distribution in Skan Bay
sediments. Earth and Planetary Science Letters 47, 345–352.
Rolfhus, K. R., Fitzgerald, W. F., 2001. The evasion and spatial-temporal distribution of
mercury species in Long Island Sound, CT-NY. Geochimica et Cosmochimica Acta 65,
407–418.
Rolfhus, K. R., Fitzgerald, W. F., 2004. Mechanisms and temporal variability of dissolved
gaseous mercury production in coastal seawater. Marine Chemistry 90, 125–136.
Rothenberg, S. E., Ambrose, R. F., Jay, J. A., 2008. Mercury cycling in surface water, pore
water and sediments of Mugu Lagoon, CA, USA. Environmental Pollution 154, 32–45.
Seigneur, C., Wrobel, J., Constantinou, E., 1994. A chemical kinetic mechanism for
atmospheric inorganic mercury. Environmental Science and Technology 28 (9), 1589–1597.
Sellers, P., Kelly, C. A., Rudd, J. W. M., MacHutchon, A. R., 1996. Photodegradation of
methylmercury in lakes. Nature 380, 694–697.
Sfriso, A., Argese, E., Bettiol, C., Facca, C., 2008. Tapes philippinarum seed exposure to
metals in polluted areas of the Venice lagoon. Estuarine, Coastal and Shelf Science 79,
581–590.
Shepard, F. P., 1954. Nomenclature based on sand-silt-clay ratios. Journal of Sedimentary
Petrology 24, 151–158.
Smith, J. N., Loring, D. H., 1981. Geochronology of mercury pollution in the sediments of
the Saguenay Fjord, Quebec. Environmental Science and Technology 15 (8), 944–951.
Stromberg, D., Stromberg, A., Wahlgren, U. S., 1991. Relative quantum calculations on
some mercury sulfide molecules. Water, Air, & Soil Pollution 56, 681–695.
Stumm, W., Morgan, J. J., 1995. Aquatic Chemistry: Chemical equilibria and rates in
natural waters, 3rd Edition. John Wiley & Sons, Inc.
96
RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI
Sugimura, Y., Suzuki, Y., 1988. A high temperature catalytic oxidation method for the
determination of non-volatile dissolved organic carbon in seawater by direct injection of
liquid sample. Marine Chemistry 24, 105–131.
Takizawa, Y., 2000. Understanding Minamata Disease and strategies to prevent further
environmental contamination by methylmercury. Water Science and Technology 42, 139–
146.
Trombini, C., Fabbri, D., Lombardo, M., Vassura, I., Zavoli, E., Horvat, M., 2003. Mercury
and methylmercury contamination in surficial sediments and clams of a coastal lagoon
(Pialassa Baiona, Ravenna, Italy). Continental Shelf Research 23, 1821–1831.
Ullrich, S. M., Tanton, T. W., Abdrashitova, S. A., 2001. Mercury in the aquatic environ-
ment: A review of factors affecting methylation. Critical Reviews in Environmental Science
and Technology 31, 241–293.
Viel, M., Barbanti, A., Langone, L., Buffoni, G., Paltrinieri, D., Rosso, G., 1991. Nutrient
profiles in the pore waters of deltaic lagoon: methodological considerations and evaluation
of benthic fluxes. Estuarine, Coastal and Shelf Science 33, 361–382.
Wangberg, I., Schmolke, S., Schager, P., Munthe, J., Ebinghaus, R., Iverfeldt, A., 2001.
Estimates of air-sea exchange of mercury in the Baltic Sea. Atmospheric Environment 35,
5477–5484.
Weber, J. H., 1993. Review of possible paths for abiotic methylation of mercury(II) in the
aquatic environment. Chemosphere 26, 2063–2077.
Westrich, J. T., Berner, R. A., 1984. The role of sedimentary organic matter in bacterial
sulfate reduction: the G model tested. Limnology and Oceanography 29, 236–249.
Wildish, D. J., Akagi, H. M., Hamilton, N., Hargrave, B. T., 1999. A recommended method
for monitoring sediments to detect organic enrichment from mariculture in the Bay of
Fundy. Canadian Technical Report of Fisheries and Aquatic Sciences 2286, 31.
Wood, J. M., Scott Kennedy, F., Rosen, C. G., 1968. Synthesis of methyl-mercury compounds
by extracts of a methanogenic bacterium. Nature 220, 173–174.
Xiao, Z. F., Stromberg, A., Lindqvist, O., 1995. Influence of humic substances on photolysis
of divalent mercury in aqueous solution. Water, Air, & Soil Pollution 80, 789–798.
Zhang, H., 2006. Photochemical redox reactions of mercury. In: Atwood, D. (Ed.), Recent
developments in mercury science, structure and bonding. Vol. 120. Springer, pp. 37–79.
Zhang, H., Lindberg, S. E., 2000. Air-water exchange of mercury in the Everglades i: the
behavior of dissolved gaseous mercury in the Everglades Nutrient Removal Project. Science
of the Total Environment 259, 123–133.
97
RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI
Zhang, H., Lindberg, S. E., 2001. Sunlight and iron(III)-induced photochemical production
of dissolved gaseous mercury in freshwater. Environmental Science and Technology 35 (5),
928–935.
98
RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI
APPENDICE
99
RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI











































































































































































































































































































































































































































































































































































































RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI




































































































































































































































































































































































































































































































































































































































RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI



















































































































































































































































































































































































































































































































































































































































RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI














































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI




























































































































































































































































































































































































































































































































































































































RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI RIFERIMENTI BIBLIOGRAFICI
Allegato 6. Dati relativi alla campagna estiva (Luglio 2009) nel sito MC.
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